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Sewage treatment is a form of applied 
microbiology; in that it uses microorganisms 
to do a useful job. In fact, people can’t treat 
sewage, only microbes can! 
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(UPGMA).. 
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Figura 3.58 – Análise LH-PCR de fragmentos do gene de 16S rRNA. Quantidade relativa dos 
principais fragmentos (percentagem da área de cada amplicão, com um tamanho específico, 
relativamente à área total dos picos) a diferentes condições hidráulicas do biotratamento do 
efluente de Pernes, do biotratamento da mistura dos efluentes de Pernes e de Olhalvo e dos 
biofilmes: (A) “batch”; (B) “batch” e TRH 6 d; (C) TRH 6 d; (D) TRH 4,5 d; (E) TRH 4,5 d e 6 d e 
(F, G) biofilmes.  
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Figura 3.58 – continuação (B) 189 
Figura 3.58 – continuação (C) 190 
Figura 3.58 – continuação (D) 191 
Figura 3.58 – continuação (E) 192 
Figura 3.58 – continuação (F) 193 
Figura 3.58 – continuação (G) 194 
Figura 3.59 – Variação dos índices de diversidade (I.D.) de Shannon-Wiener (H´) e Simpson (D’) 
e de equitabilidade (E), calculados para os perfis LH-PCR correspondentes às várias amostras 
recolhidas a partir do biotratamento do efluente de lagar de azeite e da mistura dos dois 
efluentes. 
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Figura 5.1 – Representação esquemática para a construção e pesquisa de bibliotecas 
































Os métodos clássicos de microbiologia não permitem determinar a exaustiva 
composição duma comunidade microbiana, tendo por isso de ser complementados com 
ferramentas moleculares para inferir a dinâmica das populações presentes.  
A monitorização de consórcios em sistemas de biotratamentos é um bom 
exemplo da eficácia dos métodos moleculares, possibilitando o controlo de problemas 
de estabilidade e predição das flutuações ambientais, contribuindo para a optimização 
dos processos. 
Nesta dissertação efectuou-se a monitorização de consórcios microbianos nos 
biotratamentos de dois efluentes recorrendo a métodos clássicos e a métodos 
moleculares. Nos biotratamentos dos efluentes de adega, a identificação por métodos 
clássicos revelou a predominância dos géneros Bacillus e Pseudomonas. 
Molecularmente, as sequências nucleotídicas das bandas dos perfis DGGE afiliaram 
com os géneros Acetobacter, Actinobacterium, Burkholderia, Comamonas, 
Exiguobacterium, Frateuria, Geobacter, Microbacterium e Novosphingobium. Por LH-
PCR detectaram-se 7 fragmentos (469, 496, 517, 519, 522, 525 e 528 bp) em amostras 
com as taxas de remoção de CQO e de fenóis totais superiores a 70%. A dinâmica das 
comunidades mostrou ser correlacionável com as variações de tempo de retenção 
hudráulico, temperatura e teor em NO3.  
Nos biotratamentos dos efluentes de lagar de azeite, identificaram-se cinco 
isolados bacterianos, pela metodologia clássica: Bacillus megaterium, Bacillus 
sphaericus, Brevibacillus brevis, Ewingella americana e Stenotrophomonas maltophilia. 
Os clones obtidos dos perfis TGGE afiliaram com Gluconacetobacter, Klebsiella, 
Lactobacillus, Pseudomonas, Prevotella, Ralstonia, Sphingobium, Sphingomonas e 
Novosphingobium. A análise por LH-PCR revelou 9 fragmentos (468, 471, 474, 496, 
499, 521, 524, 555 e 559 bp) em amostras com taxas de remoção de CQO entre 67 e 
75%. Relacionaram-se as alterações na composição das comunidades com as 
variações de temperatura e de teor em O2. 
A análise comparativa dos consórcios microbianos revelou que a maioria das 
bactérias detectadas pertence a géneros com capacidade de degradação de compostos 
fenólicos. A não detecção pelos métodos moleculares de estirpes cultivadas (e.g. 
Bacillus) evidencia a necessidade de implementar estratégias que inter-cruzem os 
métodos clássicos com os moleculares.  
Palavras-chave: Consórcios microbianos, TGGE/DGGE, LH-PCR, biodiversidade, 

































Molecular tools are a solution to overcome the bias of culture-dependent 
methods that don’t allow either a complete assessment of the microbial community 
composition or its dynamics.  
Monitoring of microbial consortia involved in a biotreatment system is an 
excellent example of the efficiency of molecular methods, to solve and predict problems 
due to environmental perturbations, contributing to a better optimization of the treatment 
process.  
In this thesis, monitoring of microbial consortia was carried out during 
biotreatments of two effluents using both classical and molecular methods. Monitoring of 
winery effluent biotreatments revealed the predominance of genera Bacillus and 
Pseudomonas, identified by classical methods. Nucleotidic sequences of DGGE profile 
bands affiliated to genera Acetobacter, Actinobacterium, Burkholderia, Comamonas, 
Exiguobacterium, Frateuria, Geobacter, Microbacterium and Novosphingobium. LH-PCR 
analysis have shown  7 fragments (469, 496, 517, 519, 522, 525 and 528 bp) from 
samples with COD and phenol removal rates higher than 70%. A notable correlation was 
found between the community dynamics shifts observed on the hydraulic retention time, 
temperature and NO3 contents.  
Along olive oil wastewater five bacterial isolates were identified by classical 
methods: Bacillus megaterium, Bacillus sphaericus, Brevibacillus brevis, Ewingella 
americana and Stenotrophomonas maltophilia. Clones obtained from TGGE profiles 
affiliated with Gluconacetobacter, Klebsiella, Lactobacillus, Pseudomonas, Prevotella, 
Ralstonia, Sphingobium, Sphingomonas and Novosphingobium. In what concerns LH-
PCR analysis 9 fragments (468, 471, 474, 496, 499, 521, 524, 555 and 559 bp) were 
detected in samples with COD removal rates of 67 up to 75%. Microbial consortia shifts 
composition can be attributed to changes of temperature and O2 level. 
Comparative analysis of microbial consortia revealed that the majority of the 
bacteria found in those communities are known to be degraders of phenolic compounds. 
The lack of detection of cultivated strains (e.g. Bacillus) in this study by molecular 
techniques emphasized the need to implement new strategies that allow a feasible 
intercross of classic and molecular methodologies. 
 





































tiny chemical processors 
with unlimited powers; 
Working together 
to clean up 
the messes of man. 
(Saier, Jr. 2007). 
  
Surpreendentemente, a percentagem de bactérias existentes na Natureza que já 
foram identificadas é inferior a 1%, e é por este facto que a Microbiologia é o ramo da 
Biologia no qual há menos informação, sendo também aquele com maior potencial para 
descobertas futuras. 
 As bactérias e outros microrganismos são pequenos biotecnólogos com 
capacidade para catalizar milhares de reacções químicas que, ocorrendo em seu 
proveito próprio, são também úteis para outros organismos na biosfera, incluindo o 
homem. 
 Muitas bactérias têm sido usadas em processos de bioremediação, naturais ou 
mediados pelo homem. Sendo demasiado numerosas para listar, distribuem-se pelos 
Domínios Bactéria e Archaea. Determinados microrganismos facilitam a remoção de 
matéria orgânica, azoto e fósforo enquanto que outros removem metais tóxicos, 
compostos aromáticos, herbicidas, pesticidas e xenobióticos em processos de várias 
etapas, que envolvem o metabolismo aeróbico ou anaeróbico. Notavelmente, estes 
microrganismos controlam até o balanço microbiano para que nenhum outro membro da 
comunidade se sobreponha aos outros. Assim, graças aos micróbios, as águas 
residuais tornaram-se uma fonte renovável valiosa. 
 Muitos factores podem influenciar a eficiência da biodegradação num processo 
de tratamento de efluentes. Alguns destes factores são da responsabilidade dos 
engenheiros que desenham o processo, tais como a capacidade de arejamento, a 
sedimentação, a equalização dos fluxos, a recirculação das lamas activadas, o 
manuseamento e a eliminação das lamas tratadas. Outros factores que podem afectar a 
eficiência são os de natureza sazonal, tais como os volumes diários e o CBO5 em bruto. 
O factor mais importante, que pode ser controlado pelo operador, é a razão F/M 
(“food/microorganism”) (Mishoe, 1999). 
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 Apesar de se reconhecer que a biodegradação ocorre devido à biomassa, pouca 
atenção foi dada para controlar os tipos de bactérias destes ecossistemas, como os 
sistemas de tratamento. Para além da quantidade, é importante estabelecer uma 
relação entre o tipo e funcionalidade degradativa do microbiota em estações de 
tratamento de efluentes (Bouchez et al., 2002; Mills et al., 2003; Moharikar et al., 2005). 
A abordagem clássica na descrição de um ecossistema inicia-se com a caracterização 
da estrutura da comunidade através da identificação e enumeração das espécies 
presentes, e seguidamente atribuem-se as funções às espécies ou grupos, no 
ecossistema.     
Presentemente, sabe-se que a diversidade molecular raramente condiz com a 
diversidade das estirpes cultivadas. Uma das razões para esta discrepância está 
relacionada com o fenómeno de células que entram num estado de latência, ou pela 
dificuldade em seleccionar as condições de crescimento correctas; uma segunda razão 
incide na utópica tarefa de cultivar e identificar com segurança a grande profusão de 
fenótipos e genótipos procarióticos que Torsvik et al. (1996), por exemplo, 
demonstraram estar presente numa amostra de solos. A maior parte dos estudos limita 
por si só a recolha quer de estirpes anaeróbicas, quer aeróbicas, certos tipos 
metabólicos (e.g. sulfato-redutoras, metanogénicas ou metilotróficas), formadoras de 
esporos ou outras fracções limitadas do espectro morfológico e fisiológico, mas mesmo 
estas tentativas são limitadas pela selecção do meio de crescimento e pelo 
conhecimento das condições físico-químicas óptimas que influenciam o crescimento de 
células procarióticas (Tindall et al., 2000). 
As ferramentas moleculares possibilitam a identificação e caracterização de 
microrganismos de qualquer habitat, e.g. nos sistemas de tratamentos biológicos de 
águas residuais. O “gap” entre microbiologistas e engenheiros, que se tem vindo a 
instalar na área da digestão aeróbica ou anaeróbica, tende agora a ser preenchido. A 
monitorização de sistemas de tratamento, bioreactores ou outros, com ferramentas 
moleculares com elevado rigor e rendimento, são de extrema utilidade no controlo de 
problemas de estabilidade e predição de eventuais flutuações ambientais. 
Esta dissertação tem por objectivo proceder a uma análise comparativa entre a 
estrutura e dinâmica de comunidades e/ou consórcios microbianos complexos em 
amostras ambientais e avaliar a “performance” das metodologias moleculares como 
ferramentas para a sua caracterização. Como “case study” optou-se pela monitorização 
do microbiota envolvido em biotratamentos de efluentes de adega e de lagar de azeite, 
quer pelo impacto destas agro-indústrias no sector económico a nível nacional, quer 
pelo impacto ambiental negativo dos seus efluentes. A opção de seleccionar este tipo 
de amostras (com alta carga poluente e elevado teor de compostos recalcitrantes) 
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residiu, fundamentalmente, no facto de serem amostras líquidas, em contraposição com 
o elevado número de estudos publicados apenas com amostras sólidas (e.g. de solos 
contaminados) contribuindo para alargar o espectro do conhecimento na área da 
monitorização ambiental e para a evolução do conhecimento científico em Microbiologia 
Ambiental e Microbiologia Molecular.   
O conceito de “case-study” utiliza uma entidade bem definida como objecto de 
estudo e deve incidir sobre uma variedade de instrumentos e estratégias para recolha 
de dados, tendo um forte cunho descritivo que conduz a um profundo alcance analítico: 
‘o conhecimento produzido pretende seguir uma perspectiva pragmática cuja intenção 
fundamental é proporcionar uma perspectiva global, completa e coerente, do objecto de 
estudo do ponto de vista do investigador. O conhecimento que origina pode ser aplicado 
em outros casos similares, podendo servir de suporte à interpretação dos mesmos’ 
(Gonçalves et al., 2005). 
 Na Parte I é feita uma introdução ao tema desta tese, dividida em dois sub-
capítulos. 
No sub-capítulo 1.1, é feita uma abordagem aos sectores agro-industriais da 
produção de azeite e da produção de vinho, resumem-se as características dos 
respectivos efluentes, analisa-se a literatura recente sobre as metodologias propostas 
e/ou aplicadas para o tratamento desses efluentes e descreve-se a caracterização dos 
microbiotas nativos.  
No sub-capítulo 1.2, é feita uma síntese das diferentes metodologias aplicáveis a 
amostras ambientais para análise de comunidades bacterianas, incluindo os métodos 
clássicos, métodos dependentes de cultura e também denominados ex situ, e os 
métodos moleculares, métodos independentes de cultura ou métodos in-situ. As 
análises exploratórias multivariadas dos métodos de “fingerprinting” são também 
abordadas para integração de dados, contribuindo para uma melhor compreensão do 
ecossitema e do impacto das condições ambientais na estrutura e/ou função da 
comunidade ou consórcio.  
Na Parte II descrevem-se todos os métodos utilizados para a concretização do 
objectivo, nomeadamente: recolha, caracterização e condições dos biotratamentos dos 
efluentes; métodos clássicos (contagem directa de células totais e identificação de 
bactérias e de fungos leveduriformes por sistema API e de outros fungos por chaves de 
identificação); métodos moleculares (extracção de DNA total, amplificação por PCR de 
rDNA 16S, análise DGGE/TGGE, clonagem, sequenciação, e análise por LH-PCR); e 
técnicas exploratórias de análise multi e univariada [análise de “clusters”, CCA, 
determinação dos índices de Shanon-Weaver (H’), riqueza (S) e equitabilidade (E)]. 
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Na Parte III apresentam-se todos os resultados obtidos e a respectiva discussão. 
Efectuou-se a monitorização de consórcios microbianos envolvidos em biotratamentos 
de efluentes de adega e de efluentes de lagar de azeite, recorrendo a métodos 
clássicos e a métodos moleculares. A determinação das estruturas e das dinâmicas dos 
consórcios microbianos presentes ao longo dos biotratamentos é correlacionada com as 
alterações nas condições de operacionalidade dos bioreactores e com a eficiência dos 
processos.  
Na Parte IV procedeu-se a uma análise comparativa global para avaliação do 
potencial degradativo dos consórcios microbianos em estudo e discute-se a 
inadequabilidade dos dois grupos de métodos de microbiologia, os clássicos e os 
moleculares, quando aplicados isoladamente para estudo deste tipo de amostras. 
A Parte V resume as principais conclusões resultantes da investigação 


















1.1. As agro-indústrias olivícola e vinícola 





































1.1. As agro-indústrias olivícola e vinícola 
O sector agro-industrial é uma actividade com grande valor económico em 
Portugal, constituindo o principal sector de actividade em algumas regiões do País. De 
um ponto de vista social, estes sectores dão um contributo decisivo para a fixação da 
população activa nas regiões onde se encontram instalados e contribuem para 
contrariar processos de despovoamento que tendem a ocorrer em algumas áreas rurais. 
Contudo, a contribuição das actividades agro-industriais para a poluição gerada 
é frequentemente superior à poluição produzida pela população e pelas restantes 
actividades económicas da região em que se inserem, diminuindo drasticamente a 
eficiência de qualquer projecto de despoluição e requalificação ambiental que não 
envolva esse sector. 
 Segundo a política Europeia para as águas residuais, a principal referência é 
dada na Directiva 271/91 “Tratamento de Águas Residuais Municipais” (EU 1991), que 
foi mais tarde alterada pela Directiva 15/98. O objectivo desta directiva era proteger o 
ambiente dos efeitos adversos das descargas dos efluentes municipais e dos sectores 
da indústria agro-alimentar. Determina que as descargas dos efluentes provenientes 
dos sectores industriais, que não possam entrar nas estações de tratamento de águas 
residuais municipais, devem ser submetidos a um tratamento adequado. Os efluentes 
agro-industriais tratados só devem ser lançados para as águas receptoras após 
cumprirem satisfatoriamente os valores de qualidade padrão e as condições requeridas 
nesta Directiva (Kapellakis et al., 2008). 
No que diz respeito à legislação nacional, de acordo com o Decreto-Lei nº 74/90 
de 7 de Março, qualquer descarga de efluentes está sujeita a licenciamento, o qual será 
concedido mediante o cumprimento de certas condições. O título de licença tem 
carácter precário e as condições que lhe estão inerentes são definidas pela entidade 
licenciadora: num primeiro caso, a descarga é realizada na rede municipal, e cabe à 
autarquia, ou aos respectivos Serviços Municipalizados, conceder a licença para a 
ligação à rede, após satisfazer os requisitos definidos, ou no Regulamento Camarário 
(caso exista) ou no Anexo XXVIII do D.L. 74/90; num segundo caso, a descarga é 
efectuada no solo ou numa linha de água, e compete à Direcção Regional do Ambiente 
(DRA) estabelecer as condições a que deve obedecer a descarga (Anexo XXV do D.L. 
74/90) de acordo com o D.L. 193/93 de 24 de Maio (Gonçalves, 1998). 
No sector do azeite, todos os lagares devem apresentar um pedido de 
reconhecimento junto do Instituto Nacional da Água (INGA). O Despacho Conjunto nº 




uma opção susceptível de trazer benefícios agrícolas e estabelece um conjunto de 
normas que permitam uma correcta utilização dessas águas nos solos. No sector 
vinícola, as adegas devem estar inscritas no Instituto da Vinha e do Vinho (IVV). 
Relativamente à regulamentação da descarga de efluentes para a água ou para o solo, 
aplica-se o Decreto-Lei 236/98 que condiciona a emissão ou descarga de águas 
residuais, na água ou no solo, a uma autorização prévia emitida pela Comissão de 
Coordenação e Desenvolvimento Regional (CCDR), na qual são fixadas as condições 
que lhe forem aplicáveis (ENEAPAI, 2007). 
A titulo de exemplo, apresentam-se na Tabela 1.1 diversos parâmetros de 
descarga de regulamentos camarários pertencentes a Santarém e Alenquer, de onde 
são originários alguns dos efluentes agro-industriais utilizados nesta tese, e comparam-
se com os pârametros de descarga em linha de água definidos pelo Decreto-Lei nº 
236/98 de 1 de Agosto (Anexo XVIII). 
 
Tabela 1.1 – Diversos parâmetros de descarga de regulamentos camarários e 
do Decreto-Lei nº 236/98 de 1 de Agosto (Anexo XVIII). 
 Parâmetro Unidade C.M. Santarém 
C.M. 
Alenquerb 
Lei descarga de  
Águas Residuais 
pH Escala Soresen 5,5 – 9,5  6,0 – 9,0 6,0 – 9,0 
CQO mg.l-1 O2 700 1000 150 
CBO5 mg.l-1 O2 300 500 40 
SST  mg.l-1 500 500 60 
Azoto Amoniacal  mg.l-1 NH4 50 10 10 
Nitratos  mg.l-1 NO3 50 50 50 
Fósforo  mg.l-1 P ---a 15 10 
Fenóis  mg.l-1 C6H5OH 0,5 1,5 0,5 
a No Regulamento da C.M. de Santarém não é definido um limite para a descarga do fósforo. 
bAs condições presentemente impostas para descarga de águas residuais industriais, na rede de 
colectores, efectuam-se de acordo com o estipulado no Regulamento Geral de Águas de 
Abastecimento e Águas Residuais do Município de Alenquer, publicado através do Edital nº 







1.1.1. O sector agro-industrial olivícola 
1.1.1.1. Produção do azeite 
 Ao longo da bacia do Mediterrâneo, onde se situam regiões com condições 
climáticas favoráveis, verifica-se que os olivais constituem uma das principais 
produções agrícolas, sendo a extracção do azeite uma actividade com grande impacto a 
nível social, industrial e económico. Existem mundialmente aproximadamente 750 
milhões de oliveiras produtivas, as quais ocupam uma superfície de 7 milhões de 
hectares. Estima-se que a produção mundial de óleos de cozinha e azeite seja de 8 
milhões e 2 milhões de toneladas por ano, respectivamente, de 25 000 lagares de 
azeite, segundo dados da Campanha 2000/01 pelo Conselho Oleícola Internacional 
(IOOC, 2008; Fakharedine et al., 2006). A área do Mediterrâneo constitui 98% da área 
de superfície total plantada com oliveiras produtivas, e 97% da produção total de 
azeitona (Borja et al., 2006; El Hajjouji et al., 2008b; 2008c; Mantzavinos et al., 2005). 
Os países maiores produtores de azeite são Espanha, Itália, Grécia, Turquia, 
Tunisia e, com menor extensão, Portugal, Marrocos e Argélia. Actualmente, a União 
Europeia ocupa uma posição claramente dominante no mercado mundial do azeite, 
sendo responsável por 80% da produção de azeite a nível mundial, sendo os restantes 
20% produzidos pelos outros principais produtores (Tunísia, Turquia, Marrocos e Síria) 
(IOOC, 2008; Arvanitoyannis et al., 2007a; Rizzi et al., 2006). Na União Europeia, a 
Espanha é o principal produtor de azeite contribuindo com 45%, o que significa 40% a 
nível da produção Mundial. Segue-se a Itália e a Grécia, representando a nível Europeu, 
respectivamente 33% e 22% e a nível Mundial 20% e 17%. As principais áreas de 
produção de azeite situam-se em Espanha (2,4 x 106 ha), Itália (1,4 x 106 ha), Grécia (1 
x 106 ha) e Portugal (0,5 x 106 ha), sendo a França o menor país produtor (40 000 ha). 
A União Europeia é um importante exportador para países como os Estados Unidos, o 



















Figura 1.1. Área biogeográfica da produção de azeite, na bacia do Mediterrâneo 
(adaptado de Colarieti et al., 2004). 
 
Portugal assume-se como o 4º produtor Europeu de azeite, representando 2,3% 
da produção a nível Europeu e como o 8º produtor a nível mundial representando 3% 
da produção total. Hoje em dia, o sector olivícola representa 5% das exportações 
nacionais agrícolas e 2% das importações nacionais (Portugal não produz o suficiente 
para satisfazer as suas necessidades anuais: consumo interno mais exportações). A 
quase totalidade da azeitona laborada em Portugal é transformada em lagares 
reconhecidos pelo Instituto Nacional de Intervenção e Garantia Agrícola (INGA), com 
excepção de uma pequena quantidade laborada em pequenos lagares artesanais (e-
Toon, 2002). 
As três principais regiões produtoras de azeite são o Alentejo, Trás-os-Montes e 
Beira Interior, representando 85% da produção nacional, sendo a região do Alentejo 
responsável por cerca de 50% (Rosa & Vieira, 1995).  
 O processo de extracção do azeite envolve diferentes passos: remoção de 
folhas e ramos (que são normalmente recolhidos juntamente com as azeitonas), 
lavagem de azeitonas, moenda, batedura da pasta de azeitona, e o processo de 
extracção em si por separação das fases, que é o passo básico de todo o processo 
(Sánchez et al., 2007). Actualmente, existem três métodos para extracção do azeite: o 
sistema de prensas (método tradicional e em processo “batch”); o sistema de 
centrifugação de três fases, também denominados sistemas contínuos; e os sistemas 



















Figura 1.2. Processos para a extracção do azeite (adaptado de Morillo et al., 2009). 
 
Nas últimas campanhas, ocorreu um decréscimo de 46% do número de lagares, 
em Portugal, resultante da acentuada redução do número de lagares de prensas, 
parcialmente compensada pelo aumento do número de lagares de sistemas contínuos. 
Tem existido um reforço neste último tipo de lagares, especialmente nas regiões onde 
tem sido aumentada a produção de azeite (Trás-os-Montes e Alentejo). A maior parte 
dos lagares ainda é de prensas (63%). Os lagares contínuos (de 2 e 3 fases) já são 
maioritários em algumas regiões, como no Alentejo (70%) e em Trás-os-Montes (52%). 
Dos 1253 lagares identificados pelas Comissões de Coordenação e Desenvolvimento 
Regional (CCDR) e pelo Instituto da Água (INAG), cerca de 40% dispõem de 
informação sobre licenças de descarga para rejeição das águas residuais em linha de 
água ou no solo, e cerca de 12% estão indicados como ligando ao colector municipal 
(ENEAPAI, 2007). 
 
1.1.1.2. Caracterização físico-química das águas ruças 
A forma de poluição dos resíduos dos lagares está bastante relacionada com o 




O sistema de três fases origina azeite, bagaço (um resíduo sólido constituído por 
fragmentos de pele, polpa e caroço) e águas de vegetação (García-Gómez et al., 2003; 
Kapellakis et al., 2008; Sassi et al., 2006). Com o processo de três fases, aumentou-se 
o tamanho médio do lagar, o número total de lagares diminuiu, aumentou o consumo de 
água (a tecnologia de três fases original necessitava de 1,25 a 1,75 vezes mais água do 
que a extracção por prensa) e aumentou a produção de efluentes (Borja et al., 2006). A 
produção de efluente é miníma em lagares que extraem o azeite por prensagem, cerca 
de 0,5 a 0,8 m3 por tonelada de azeitona processada (Hamdi et al., 1992b), comparada 
com sistemas que usam a extracção por centrifugação em que a produção de efluente é 
superior a 1 m3 por tonelada de azeitona processada (Ahmadi et al., 2006; Sánchez et 
al., 2007). No entanto, o efluente das prensas tradicionais é mais concentrado em 
matéria orgânica do que o efluente proveniente dos lagares modernos que usam 
processos de extracção contínuos (El Hajjouji et al., 2008a). 
Conforme se pode observar na Tabela 1.2, cada processo produz volumes 
diferentes de sub-produtos e consequentemente os efluentes diferem nas suas 
características (López et al., 2001). 
 
Tabela 1.2 – Características dos efluentes olivícolas provenientes dos diferentes 
sistemas de extracção de azeite (López et al., 2001). 







Prensa 800 120 7,5 80 
Três fases 1300 60 19,0 50 
Duas fases* 300 5  20 
*Bagaço de 2 fases, na Figura 1.2 
 
As águas de vegetação são constituídas pela água adicionada durante o 
processo para lavagens e processamento de azeitonas e as substâncias que se 
encontram solubilizadas (Alemzadeh & Nazemi, 2006). Este efluente olivícola apresenta 
uma cor muito escura e, por isso, é vulgarmente designado por águas ruças. São 
efluentes líquidos túrbidos com emulsões de óleos e um odor intenso e desagradável 
(Ferreira et al., 2008; Kiritsakis et al., 2001). 
A produção de águas ruças, nos países mediterrânicos produtores de azeite, 
varia entre 7 milhões e 30 milhões de m3 por ano, dependendo da produção de 
azeitonas de um ano para outro, variando devido às condições climáticas e infestações 
que podem afectar as oliveiras (El Hajjouji et al., 2008c; Mekki et al., 2006). A produção 
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total média varia entre 10 a 12 milhões de m3 por ano e ocorre num breve período do 
ano, de Novembro a Março (Borja et al., 2006; Boubaker & Ridha, 2007; Mebirouk et al., 
2007). 
 O impacto negativo da descarga das águas ruças no ambiente deve-se à sua 
característica sazonal associada às principais características físico-químicas, tais como 
pH acidíco (inferior a 5, Morillo et al., 2007; Rizzi et al., 2006), elevada matéria orgânica, 
traduzida na forma de elevadas concentrações de CQO (carência química de oxigénio) 
e CBO5 (carência bioquímica de oxigénio), e elevado conteúdo em compostos fenólicos 
(D’Annibale et al., 2006a; Sánchez et al., 2007) com actividade bioestática e fitotóxica 
(El Hajjouji et al., 2008a; Ferreira et al., 2008; Morillo et al., 2007), actividade essa que 
pode inibir o tratamento biológico (Mebirouk et al., 2007). As concentrações máximas de 
CBO5 e CQO atingem 100 e 220 g.l-1, respectivamente (El Hajjouji et al., 2008b; Hamdi 
et al., 1993; Mebirouk et al., 2007; Mekki et al., 2007). Este efluente contém água (83 – 
92%, Tsioulpas et al., 2002), e elevadas concentrações de açúcares (até 35 g.l–1), 
pectinas, ácidos, poliálcoois (Arvanitoyannis et al., 2007a; Kouroutzidou et al., 2006; 
Mekki  et al., 2006), polifenóis (2 a 6  g.l–1), e minerais (1 – 2%, Tsioulpas et al., 2002), 
na forma de sais inorgânicos à base de potássio, magnésio e fosfato (Laconi et. al, 
2007), cálcio, ferro, sódio, cobre e outros elementos residuais sob várias formas 
químicas (Piperidou et al., 2000), antocianinas, taninos (8 a 16 g.l–1) e lípidos (Asgher et 
al., 2008; Hamdi et al. 1992a).  As águas ruças contêm quantidades elevadas de sólidos 
suspensos totais (SST) que podem atingir cerca de 190 g.l-1 (Mantzavinos et al., 2005). 
 Os ácidos orgânicos principais, que estão presentes nestes efluentes, são o 
ácido acético, fumárico, glicérico, láctico, málico, malónico, tartárico e oxálico (Hamdi, 
1993; Kiritsakis et al., 2001). Os açúcares são constituídos por rafinose, manose, 
sacarose, glucose, frutose, arabinose e xilose. Todos os aminoácidos foram já 
identificados, sendo os mais abundantes o ácido aspártico, o ácido glutâmico, a prolina 
e a glicina (Borja et al., 2006; Hamdi, 1993; Kiritsakis et al., 2001).   
Aproximadamente 10% da matéria orgânica é uma “fracção fenólica” (Tsioulpas 
et al., 2002) constituída por compostos ácidos aromáticos monocíclicos (Di Gioia et al., 
2001a). O ácido siríngico é o principal composto aromático encontrado nos efluentes 
olivícolas (Hamdi et al. 1992a), mas os ácidos p-hidroxifenilacético, p-hidroxibenzóico, 
vanílico, verátrico, cafeico, protocatecuico, p-cumárico, ferúlico, cinâmico e gálico, 
tirosol e hidroxitirosol foram também identificados nos efluentes olivícolas (Kachouri et 
al., 2004; Kapellakis et al., 2008). Existe um segundo grupo de fenóis, que é constituído 
por polímeros resultantes de polimerização e auto-oxidação, sob condições aeróbicas, 




escura destes efluentes (Ayed et al., 2005; Borja et al., 2006; Lamia et al., 2003; 
Othman et al., 2008). Os principais flavonóides detectados nestes efluentes são a 
apigenina, a luteolina e a quercetina (Borja et al., 2006). 
 A composição dos efluentes de lagares de azeite varia qualitativamente e 
quantitativamente de acordo com o tipo de solo, o período da colheita, o grau de 
amadurecimento, a variedade da azeitona, as condições climáticas, o uso de pesticidas 
e fertilizantes e o período de armazenamento (Khoufi et al., 2006; López et al., 2001; 
Morillo et al., 2007). 
 
1.1.1.3. Tecnologias de tratamento do efluente olivícola 
Os efluentes olivícolas, ou águas ruças, representam um risco para o ambiente, 
devido à sua carga orgânica elevada em termos de CQO e ao conteúdo elevado de 
compostos fenólicos com actividade fitotóxica e antibacteriana (Abid et al., 2007; Bertin 
et al., 2006). Além disso, grandes volumes destes efluentes são produzidos em 
períodos curtos de tempo (Arvanitoyannis & Kassaveti, 2007). Frequentemente, os 
lagares são pequenas empresas de produção de azeite, com um caudal diário de águas 
ruças entre 10 e 100 m3 e distribuem-se por áreas de grande extensão (Mantzavinos et 
al., 2005). Por este motivo, também tem sido díficil encontrar a melhor solução para o 
seu tratamento e descarga nas águas receptoras. Há mais de 50 anos que se 
desenvolvem metodologias para o tratamento das águas ruças (Borja et al., 2006) e, a 
nível mundial, têm-se publicado mais de 1000 estudos sobre este tema (Chatzisymeon 
et al., 2008; Kapellakis et al., 2008). A necessidade de conseguir uma gestão e um 
tratamento adequado das águas ruças permanece um dos maiores problemas 
ambientais dos países produtores de azeite da bacia do Mediterrâneo (Ferreira et al., 
2008; Kouroutzidou et al., 2006). 
Anualmente, uma grande quantidade de efluente olivícola é armazenada em 
lagoas para precipitar os compostos orgânicos sólidos. A descarga é normalmente 
efectuada nos rios locais ou nos solos agrícolas, representando um problema ambiental 
porque compromete, desta forma, a qualidade das águas subterrâneas e das fontes de 
água doce (e.g. rios, lagos) bem como a funcionalidade dos solos (Ferreira et al., 2008). 
Federici (2006) defende que, provavelmente, a eliminação das águas ruças por 
espalhamento em solo agrícola é a melhor solução proposta para o problema do 
tratamento destes efluentes. Segundo Mekki et al. (2007), actualmente, este é o método 
mais frequentemente utilizado. A riqueza em termos de fertilizantes e matéria orgânica 
favorece o seu uso como corrector do solo, especialmente em Marrocos onde os solos 
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são pobres em matéria orgânica e estão sujeitos a erosão (El Hajjouji et al., 2008a; 
Mekki et al., 2007; Sassi et al., 2006). Este método não é permitido pela legislação 
italiana, mas é aceite em Espanha e Portugal. Os efeitos prejudiciais possíveis 
dependem da quantidade de efluente que é descarregado no solo e do período de 
tempo decorrido entre o espalhamento do efluente e a sementeira das culturas. 
Em consequência da grande variedade de compostos encontrados nos efluentes 
provenientes dos lagares de azeite, várias tecnologias têm sido usadas para o seu 
tratamento, baseadas em tanques de evaporação (Mekki et al., 2007), métodos físico-
químicos, biológicos ou combinados (El Hajjouji et al., 2008a; Kapellakis et al., 2008; 
Metcalf & Eddy, 2003). Os métodos biológicos envolvem processos anaeróbicos ou 
aeróbicos, para degradar os compostos poluentes presentes no efluente. 
 
Lagunagem: Em muitas regiões, as águas ruças são armazenadas em lagoas 
ou tanques, onde a evaporação é muito limitada, originam compostos voláteis de mau 
odor, ameçam as águas subterrâneas e diminuem a superfície arável (Sassi et al., 
2006). As águas ruças evaporam no período (7 – 8 meses) que decorre entre as 
campanhas anuais, dependendo das condições climáticas da região. Os compostos 
fenólicos são muito difíceis de degradar por este processo. 
 
Compostagem: Um dos processos mais vantajosos é a mistura de efluentes de 
lagar de azeite, especialmente o bagaço húmido (“olive cake”) resultante do processo 
de extracção em sistema de duas fases, com materiais lenhocelulósicos (palhas de 
trigo, milho, resíduos de algodão) porque, em condições físicas adequadas, favorece a 
eliminação de resíduos potencialmente nocivos e o produto final pode ser utilizado 
como fertilizante orgânico para melhoria da qualidade do solo, com elevadas 
concentrações de potássio, cálcio, magnésio e ferro (El Hajjouji et al., 2008c; García-
Gómez et al., 2003). Durante o processo, a matéria orgânica é biodegradada através de 
reacções aeróbicas exotérmicas, com a produção de dióxido de carbono, água, sais 
minerais e um material orgânico húmico estável (Abid et al., 2006).  
 
Co-digestão com outro tipo de efluentes: Uma solução sugerida por muitos 
autores para compensar a elevada acidez e a baixa concentração em amónia dos 
efluentes de lagares de azeite é a co-digestão anaeróbia com efluentes domésticos, 
com lamas activadas (Angelidaki & Ahring, 1997; Beccari et al., 1996) ou com lamas de 




redução da concentração de CQO e compostos fenólicos no início do tratamento, 
permitindo a laboração da estação de tratamento durante todo o ano com efluentes 
produzidos sazonalmente. A co-digestão aneróbia com efluentes de suinicultura pode 
atingir remoções de 70 – 80% de CQO e 50 – 70% de compostos fenólicos, com o uso 
de razões volumétricas de águas ruças para efluentes suinícolas de 83% (Marques, 
2001).  
 
Métodos físicos e físico-químicos: Estes métodos baseiam-se no tratamento 
das águas ruças com processos térmicos (incineração, pirólise, gasificação), floculantes 
e coagulantes, criogénese, ultrafiltração e osmose inversa (Arvanitoyannis et al., 2007a, 
2007b). Normalmente, são tecnologias muito dispendiosas e incapazes de solucionar o 
problema (Fakharedine et al., 2006; Paredes et al., 2002). Os processos físicos como a 
centrifugação, a flotação e a filtração são eficientes na redução de sólidos e lípidos do 
efluente. A centrifugação e a filtração permitem atingir apenas 12% na remoção de 
CQO e a flotação resulta em 23% na remoção de CQO. Dos tratamentos químicos com 
diferentes coagulantes como a bentonite, a zeolite e o alúmen, a bentonite é a que 
apresenta a percentagem de remoção de CQO mais elevada (Alemzadeh & Nazemi, 
2006). Meyssami et al. (2005) usaram quitosano, como coagulante natural que, em 
condições óptimas, removeu 95% de CQO. Outros métodos propostos são a 
decantação com cal e/ou oxidação química, a secagem e a incineração (D’Annibale et 
al., 2006a), a adsorção e a troca iónica (Kapellakis et al., 2008). A adição de cal viva ou 
hidróxido de cálcio (Ca(OH)2) para aumentar o pH tem um resultado positivo na 
degradação dos fenóis, cujo conteúdo pode ser reduzido em 76% (El Hajjouji et al., 
2008a, 2008b). A ozonação e os processos de oxidação avançada podem também 
efectivamente depurar o efluente (Benitez et al., 1999). No entanto, a maioria destes 
métodos são dispendiosos e técnicamente inapropriados para países em 
desenvolvimento, tal como Marrocos (Sassi et al., 2008). A concentração por 
ultrafiltração ou osmose inversa requer a disponibilidade das membranas adequadas, o 
que é fundamental para o sucesso destas tecnologias de forma a evitar as rápidas 
colmatações (Federici, 2006). Um método relativamente recente de oxidação química 
para tratamento de efluente de lagar de azeite, ou outro efluente agro-industrial, é o 
método electro-Fenton (Khoufi et al., 2006; Mantzavinos et al., 2005). Representa uma 
combinação entre o processo electroquímico e a oxidação de Fenton e baseia-se no 
facto de o peróxido de hidrogénio (H2O2) poder ser usado como um oxidante num 
processo de oxidação avançada (AOP) para decompor efluentes tóxicos (Ferreira et al., 
2008). Este processo remove 66% dos compostos fenólicos totais, podendo ser usado 
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como um pré-tratamento para aumentar a eficiência da digestão anaeróbia (Khoufi et 
al., 2006).  
Os processos fotocatalíticos podem ser um método alternativo promissor para o 
tratamento de águas contaminadas com moléculas orgânicas. A fotocatálise envolve 
reacções foto-induzidas à superfície de minerais semicondutores, como o óxido de 
titânio. El Hajjouji et al. (2008c) utilizaram este processo para efectuar o tratamento de 
um efluente de lagar de azeite e obteve, ao fim de 24 h, remoções de CQO, cor a 330 
nm e teor em fenóis de 22%, 57% e 94%, respectivamente. 
  
Métodos biológicos: Os benefícios são óbvios em relação ao potencial destes 
métodos para a utilidade dos subprodutos (composto para fertilizantes, biogás para 
produção de energia, substâncias corantes naturais, proteínas para rações animais e 
exopolissacáridos) (Borja et al., 1998; Paredes et al., 2002). O microbiota nativo de um 
efluente estando naturalmente adaptado às condições ambientais presentes, a sua 
capacidade degradativa natural pode ser utilizada para o tratamento desses mesmos 
efluentes. O potencial de degradação dos compostos recalcitrantes, especialmente 
compostos fenólicos e a capacidade de descolorização nestes efluentes, tem sido 
investigado em estirpes bacterianas e em isolados fúngicos detectados em águas ruças.  
O tratamento aeróbio das águas ruças parece ser eficiente na remoção dos 
níveis de compostos fenólicos presentes, os quais podem ser usados como fonte de 
energia pelos microrganismos (El Hajjouji et al., 2008a, 2008b). Neste processo, os 
microrganismos aeróbios degradam os compostos poluentes pela oxidação com 
oxigénio, e produz-se CO2, água, nitratos e sulfatos (Arvanitoyannis et al., 2007b). Um 
exemplo é o ensaio desenvolvido na Grécia que explora a capacidade de um isolado de 
Azotobacter vinelandii de crescer em efluentes de lagares de azeite e a sua 
versatilidade para transformar os efluentes em fertilizantes orgânicos líquidos. A. 
vinelandii é uma bactéria fixadora de azoto que utiliza vários compostos, incluindo os 
fenólicos, como fontes de energia e carbono, podendo reduzir mais de 90% da 
fitotoxicidade do efluente (Ehaliotis et al., 1999; Piperidou et al., 2000). Os tratamentos 
aeróbios de águas ruças com estirpes de Ralstonia sp. e Pseudomonas putida também 
resultaram em reduções de toxicidade e cor (Sassi et al., 2008). Esta co-cultura 
degradou sete dos nove compostos aromáticos monociclícos mais frequentes nas 
águas ruças, nomeadamente, o ácido siríngico, o ácido verátrico, o ácido 4-
hidroxibenzóico, o ácido 4-hidroxifenilacético, o ácido cinâmico, o ácido cafeíco e o 
ácido vanílico (Di Gioia et al., 2001a). Di Gioia et al. (2002) isolaram também as estirpes 




verificaram a sua capacidade para degradar oito daqueles compostos aromáticos. 
Othman et al. (2008) publicaram o estudo do crescimento anaeróbico de Pediococcus 
pentosaceus em efluente de lagar de azeite tratado e observou a ocorrência de 
descolorização bem como a remoção dos compostos fenólicos simples e de elevado 
peso molecular.  
Os tratamentos aeróbios efectuados em discos rotativos biocontactores (RBC, 
“rotating biological contactor”) são sistemas de biofilmes com muitas vantagens, tais 
como tempos de retenção hidráulica de pequena duração, elevada concentração de 
biomassa, baixo consumo de energia, operacionalidade simples e insensibilidade a 
substratos tóxicos (Alemzadeh & Nazemi, 2006; Malandra et al., 2003). A 
biodegradabilidade da matéria orgânica recalcitrante examinou-se em reactores 
aeróbicos em sistemas “batch” e em processo sequenciais e contínuos (Sánchez et al., 
2007). 
A digestão anaeróbia tem sido considerada como uma das melhores soluções 
para o tratamento dos efluentes de lagares de azeite uma vez que a conversão do 
metano para produção de energia pode compensar os custos do tratamento (Bertin et 
al., 2006; Kouroutzidou et al., 2006; Sassi et al., 2008). Consiste na degradação 
biológica da matéria orgânica, em condições de ausência de oxigénio, por procariotas 
anaeróbios, cujos produtos do metabolismo formam uma mistura gasosa contendo 
metano, denominada biogás. Com este tratamento, foram atingidos valores entre 55 e 
89% para a remoção de CQO, em reactores com alimentação em contínuo, e valores 
entre 85 e 93% em reactores em “batch” (Angelidaki & Ahring, 1997; Ergüder et al., 
2000). No entanto, durante os tratamentos anaeróbios, surgem muitos problemas 
relacionados com a elevada carga orgânica, a toxicidade e a inibição da biodegradação 
causada pelos compostos fenólicos na actividade microbiana, tal como no caso de 
árqueas metanogénicas (Davies et al., 2004; Khoufi et al., 2006; Mantzavinos et al., 
2005). Kouroutzidou et al. (2006) sugeriram que estas moléculas são muito mais difíceis 
de degradar sob condições anaeróbicas. A necessidade de efectuar uma elevada 
diluição do efluente, antes do tratamento biológico anaeróbico, acarreta sérias 
implicações financeiras (Angelidaki & Ahring, 1997; Federici, 2006; Mantzavinos et al., 
2005) e contribui desnecessariamente para aumentar os volumes dos efluentes 
produzidos. Uma variedade de processos anaeróbios é usada para o tratamento das 
águas ruças, tais como os reactores de contacto anaeróbio, os digestores de fluxo 
ascendente com manto de lamas (UASB, “upflow anaerobic sludge blanket”), os filtros 
anaeróbios (Hamdi, 1996), os reactores tipo tanque contínuo com agitação (CSTR, 
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“continuous stirred tank reactor”) e os reactores anaeróbios em leito fluidizado (AFB, 
“anaerobic fluidized bed”) (Rajeshwari et al., 2000). 
A limitação da eficiência dos biotratamentos anaeróbicos, devido à baixa 
capacidade de degradação dos compostos fenólicos, pode ser ultrapassada com 
inclusão de pré-tratamentos para reduzir a toxicidade e promover uma melhor 
degradação microbiana. Pré-tratamentos físico-químicos como a utilização de Ca(OH)2 
e bentonite (Bertin et al., 2001; Di Gioia et al., 2001a), ou a utilização do método electro-
Fenton (Khoufi et al., 2006) foram investigados.  
A aplicação de fungos para reduzir a toxicidade e/ou a coloroção escura das 
águas ruças, quer em biotratamentos quer em pré- ou pós- tratamentos, é  descrita na 
literatura num considerável número de referências. Asgher et al. (2008) e Ayed et al. 
(2005) publicaram recentemente revisões sobre o assunto. Nesses tratamentos são 
fundamentalmente utilizados Basidiomicetes (Aissam et al. 2007; D’Annibale et al., 
2006b; Dhouib et al., 2006; Ergül et al., 2009; Fakharedine et al., 2006; Fountoulakis et 
al., 2002; García García et al., 2000; Jaouani et al., 2003; Kissi et al., 2001; Martirani et 
al., 1996; Perez et al., 1987, 1998; Polónia et al., 2001; Sanjust et al., 1991; Sayadi et 
al., 1996, 2000; Sayadi & Ellouz, 1992, 1993, 1995; Tomati et al., 1991; Tsioulpas et al., 
2002; Yeşilada et al., 1999), mas também Ascomicetes (Aissam et al., 2007; Alemzadeh  
& Nazemi, 2006; Borja et al., 1995, 1998; Fadil et al., 2003; García García et al. (2000); 
Hamdi et al., 1992b; Jaouani et al., 2003; Kachouri et al. (2005) e alguns 
Deuteromicetes e leveduras (Aissam et al., 2007; Borja et al., 1995, 1998; Fadil et al., 
2003; Robles et al., 2000; Sassi et al., 2008). 
Tratamentos com culturas mistas foram também ensaiados como, por exemplo, 
a descolorização do efluente por uma cultura mista de Geotrichum candidum e 
Lactobacillus plantarum (Kachouri et al., 2004; Lamia et al., 2003) e um pré-tratamento 
utilizando Geotrichum candidum, Azotobacter chroococcum e Aspergillus terreus com o 
objectivo de reduzir o teor em compostos fenólicos para a produção de metano e a 
eficiência de remoção de CQO no biotratamento sequente (Borja et al., 1998).  
Apesar dos tratamentos acima referidos, quer os físico-químicos, quer 
biotratamentos (aeróbicos ou anaeróbicos), apresentarem boas eficiências de redução 
de matéria orgânica e de compostos fenólicos, uma eficiente descolorização não tem 
sido atingida recorrendo-se por isso aos pré-tratamentos já mencionados. Alguns 
autores sugerem a complementação com um pós-tratamento.  
Nenhuma das tecnologias de descontaminação, per si, apresenta uma solução 
fasível para solucionar o problema da eliminação das águas ruças de uma forma 




vários países, nomeadamente em Portugal, têm grande dificuldade em suportar o 
investimento consideravelmente elevado para instalação de processos de tratamento. 
Como alternativa, nos últimos anos, muitos lagares de pequena e média dimensão têm-
se associado em cooperativas de forma a minimizarem os custos inerentes (instalação, 
aquisição de equipamentos, manutenção, custos energéticos, etc.).  
 
1.1.2. O sector agro-industrial vinícola 
1.1.2.1. Produção do vinho 
A produção mundial de vinho, em 2003, foi aproximadamente 267 milhões de hl, 
um aumento de 9 milhões de hl (3,5%) comparativamente a 2002. A Europa, com uma 
produção total de 187 milhões de hl, lidera ainda o sector com 70% da produção: 
França, Itália e Espanha apresentam valores idênticos para a produção de cerca de 42 
– 46 milhões de hl e produzem 33,9%, 32,3% e 20,2%, respectivamente, da produção 
total da Europa (Bolzonella et al., 2007; Brucculeri et al., 2005). Em Portugal, o sector 
vinícola tem inúmeras unidades espalhadas por todas as regiões do país. Segundo 
dados do IVV, na campanha de 2005/2006, foram reconhecidos 38.683 locais de 
vinificação, com uma produção total de 6,7 milhões de hl de vinho, dos quais 61% tinto 
e 39% branco. Do total de adegas, apenas 475 tem expressão em termos nacionais, 
com produção superior a 1.000 hl. As maiores produções encontram-se na região de 
Ribatejo e Oeste, mas as adegas com maior dimensão média estão no Alentejo 
(ENEAPAI, 2007). Na Grécia, a produção de vinho é cerca de 5 milhões de hl, 40% 
vinho tinto e 60% vinho branco. Este valor representa 1,8% da produção mundial e 
3,35% da produção Europeia (Vlyssides et al., 2005). O continente americano anunciou 
uma produção total de 45,8 milhões de hl com o aumento principal no Chile (19% em 
relação a 2002). De acordo com os dados apresentados, é evidente que o sector 
vinícola representa, para vários países, um mercado muito importante (Bolzonella et al., 
2007). 
O sector vínicola engloba a produção de vinho e de produtos vínicos (licores, 
vermutes, aguardentes, espumantes; Fumi et al., 1995). O vinho é o produto obtido por 
fermentação alcoólica total ou parcial de uvas frescas, esmagadas ou não, ou de mosto 
de uva. O vinho branco é produzido, em regra, pela fermentação dum mosto clarificado, 
obtido depois do desengace, seguida do esmagamento dos bagos resultantes e 
posterior clarificação, enquanto a produção dos vinhos tintos resulta, usualmente, de 
mostos não-clarificados, preparados após o desengace e prensagem das uvas (Brito et 
I. Introdução 
 17
al., 2007; Rodrigues et al., 2006). A Figura 1.3 ilustra os passos representativos da 












Figura 1.3. Fluxodiagrama para os passos da produção do vinho 
(Rodrigues et al., 2006). 
 
A produção vinícola é de carácter sazonal com elevada actividade no Outono 
(no Hemisfério Norte), correspondente às vindimas e fermentações. Na Primavera, 
ocorre uma actividade reconhecidamente menos importante relacionada com o período 
de estabilização, trasfegas, filtrações, maturação, mistura e engarrafamento, seguida de 
uma actividade muito fraca no Verão (Artiga et al., 2007; Brito et al., 2007).  
 
1.1.2.2. Caracterização físico-química de efluentes vinícolas 
As adegas, as destilarias e outras indústrias relacionadas com o sector vinícola, 
produzem grandes volumes de efluentes, que apresentam flutuações de carácter 
sazonal devido à sua natureza de produção, com elevadas cargas orgânicas. 
Os efluentes vinícolas podem variar significativamente em termos da sua carga 
poluente e hidráulica, ao longo do ano, em relação ao período de funcionamento 
(vindimas, trasfegas, engarrafamento), ao tipo de vinho (tinto, branco, espumante ou 
especial) e aos métodos empregues para a sua produção (Arvanitoyannis et al., 2006). 




típicas das uvas e do vinho (ácidos orgânicos, açúcares, alcoóis, glicerol e polifenóis); 
os resíduos originados da vinificação (leveduras, bactérias, agentes de clarificação e 
refinação, etc); e agentes de limpeza e esterilização usados no tratamento dos tanques, 
equipamento e compartimentos da adega (Arvanitoyannis et al., 2006; Fumi et al., 
1995). Em geral são ácidos no período de vinificação mas, durante o resto do ano, as 
operações de lavagem com detergentes alcalinos conduzem a uma neutralização do 
pH. Os materiais sólidos são constituídos por elementos grosseiros, como polpas e 
graínhas, provenientes das operações de lavagem durante a vinificação, borras 
originadas nas lavagens durante as trasfegas e terras de diatomáceas, resultantes da 
lavagem dos filtros. No caso dos vinhos tintos, a fermentação é menos poluente, devido 
ao arrastamento, pelos bagaços, de grande parte da matéria sólida em suspensão. As 
trasfegas e a clarificação do vinho são as operações mais poluentes nesta indústria 
(Bustamante et al., 2005; Rodrigues, 2004). No período da vindima e fermentação, a 
carga em matéria orgânica nos efluentes é muito superior à do período de 
engarrafamento (Brito et al., 2007; Jourjon et al., 2005). No entanto, esta carga orgânica 
elevada está associada a uma taxa elevada de biodegradabilidade. Cerca de 80% do 
CQO é solúvel, a razão CBO5:CQO varia entre 0,5 e 0,6 e a razão CBO5:TKN:P é de 
100:1:0,25 (Bolzonella et al., 2007).  
As variações nos volumes e carga orgânica dos efluentes produzidos nas 
adegas devem ser tidas em consideração quando se idealiza o seu tipo de tratamento 
(Artiga et al., 2007; Bolzonella et al., 2007). Durante a fase da vinicultura e 
engarrafamento, contabilizam-se 1,2 – 4 litros por litro de vinho produzido (Bolzonella et 
al., 2007). Fernández et al. (2007) apresentaram valores médios de 10,7 m3.d-1 para os 
fluxos dos efluentes vinícolas e valores médios de CQO e SST de 7,3 e 5,2 g.l-1, 
respectivamente. No período das vindimas (época alta), os fluxos são de 26 m3.d-1 e, no 
restante período do ano (época baixa), este valor diminui drasticamente para 3 - 8 m3.d-
1. A fase das vindimas representa 67,5% do conteúdo orgânico poluente anual do 
efluente. 
Devido à sazonalidade deste sector, os principais parâmetros físico-químicos do 
efluente variam drasticamente: na época alta, o teor de CBO5 varia entre 1500 e 2500 
mg.l-1, o teor de CQO entre 800 e 25000 mg.l-1, os SST entre 500 e 15000 mg.l-1, o 
azoto total entre 20 e 40 mg.l-1 e o fósforo total entre 1 e 5 mg.l-1; na época baixa, o teor 
de CBO5 varia entre 500 e 1000 mg.l-1, o CQO entre 1000 e 2000 mg.l-1, os SST entre 
100 e 2000 mg.l-1, o azoto total entre 5 e 15 mg.l-1, e o fósforo total entre 0 e 3 mg.l-1 
(Artiga et al., 2007).  
Os constituintes dos mostos e dos vinhos estão presentes nas águas residuais 
em proporções variáveis. Os ácidos orgânicos são essencialmente ácido cítrico, 
I. Introdução 
 19
tartárico, málico, láctico e acético (Batstone & Steyer, 2007; Rodrigues et al., 2006). 
Estudos detalhados sobre a composição revelaram que o etanol e, em menor escala, os 
açúcares (frutose e glucose) representam mais de 90% da carga orgânica do efluente 
vinícola, sendo proveitoso a sua recuperação uma vez que são compostos fáceis de 
extrair (Bolzonella et al., 2007; Colin et al., 2005). 
 Os efluentes vinícolas são caracterizados por uma concentração notável em 
polifenóis, e em geral, micronutrientes e metais pesados (Bustamante et al., 2005). 
 
1.1.2.3. Tecnologias de tratamento do efluente vinícola 
 Os efluentes vinícolas não são considerados muito tóxicos (Navarro et al., 2005) 
mas variam significativamente em qualidade e em volume de descarga ao longo do ano, 
dependendo das operações vinícas que estão a decorrer em determinado momento. Se 
se permitir que os elevados níveis de CBO nestes efluentes sejam lançados nas águas 
receptoras (rios ou lagoas), o oxigénio dissolvido será rapidamente consumido 
causando salinização e eutrofização das águas (Kumar et al., 2006).  
O tratamento adequado de efluentes vinícolas tornou-se num dos objectivos 
mais importantes para as empresas agro-industriais, visando cumprir a actual legislação 
ambiental em termos de controlo de resíduos (Fumi et al., 1995). A natureza sazonal 
desta indústria torna o efluente heterogéneo, o que obriga a que as estações de 
tratamento possuam caracterísitcas de operacionalidade que permitam sucessivos 
arranques e paragens intervalados com longos períodos de inactividade. Todas estas 
dificuldades obrigam as indústrias deste sector a adaptar as tecnologias de tratamento 
de efluentes às suas necessidades específicas. Uma opção frequentemente utilizada é 
o armazenamento, durante vários meses, do efluente e águas provenientes das 
lavagens (produzidas durante a época baixa), período durante o qual ocorre uma 
fermentação acídica que reduz o conteúdo em matéria orgânica, e consequentemente 
baixa a sua carga poluente. 
Muitos métodos, físico-químicos e biológicos, têm sido ensaiados para reduzir a 
carga orgânica do efluente resultante da vinificação. Entre os primeiros, encontram-se a 
evaporação-condensação, com ou sem combustão, microfiltração, ultrafiltração, e 
osmose-inversa; entre os segundos, encontram-se a digestão anaeróbia e o tratamento 
aeróbio usando sistemas de biofilme imobilizado, lamas activadas e lagunagem 
(Bustamante et al., 2005). Segundo Fumi et al. (1995), estes métodos têm as seguintes 
características em comum: são relativamente dispendiosos, não se aplicam a todas as 
situações e nem sempre são capazes de suportar a flutuação da carga hidráulica e 




melhores soluções para o tratamento deste tipo de efluentes devido ao conteúdo em 
matéria orgânica ser bastante solúvel e facilmente biodegradável (cerca de 80% do 
CQO total; Brucculeri et al., 2005) e consequentemente atingem-se elevadas taxas de 
remoção. Os elevados níveis de CQO, a razão desproporcionada C:N:P, o carácter 
sazonal e as despesas de gestão e armazenamento, fazem com que a digestão 
aneróbica pareça ser a solução mais razoável para o tratamento biológico dos efluentes 
vinícolas (Moletta, 2005). No entanto, as características determinam qual o tipo de 
tratamento anaeróbico que deve ser seleccionado, embora seja difícil estabelecer um 
critério para definir antecipadamente a carga poluente de um efluente uma vez que isso 
dependerá do processo de vinificação e das tecnologias adoptadas.  
Os efluentes de adegas são frequentemente usados para a irrigação dos solos 
das vinhas. Mas uma aplicação inadequada pode danificar a estrutura do solo por 
saturação de água (“waterlogging”), salinização, contaminação química, erosão e por 
afectar a diversidade microbiana do solo (a qual fornece nutrientes às videiras e previne 
as doenças e pestes das plantas). Ainda não se conhece qual a carga de efluente que 
uma vinha consegue tolerar sem afectar o meio biótico do solo (Kumar et al., 2006). 
 
Co-digestão com outro tipo de efluentes: O desempenho da digestão 
anaeróbica dos efluentes vinícolas pode ser aumentado, misturando-os com outros 
efluentes de origens diferentes para proporcionar melhores condições para o microbiota 
e evitar efeitos inibitórios. Rodríguez et al. (2007) experimentaram a co-digestão 
anaeróbica do efluente de adega com lamas activadas de uma estação de tratamento 
municipal, em reactores mesofilícos em “batch”, obtendo uma remoção de CQO e 
produção de metano superiores às verificadas com as digestões anaeróbicas dos 
efluentes, efectuadas individualmente.  
Brucculeri et al. (2005) publicaram um estudo sobre a funcionalidade de uma 
estação de tratamento municipal em que, ao longo das vindimas, se misturaram os 
efluentes municipais com os efluentes provenientes de uma adega, em que a co-
digestão foi efectuada por um processo convencional de lamas activadas. Um processo 
de pré-desnitrificação foi aplicado durante oito meses por ano e um processo de 
oxidação foi aplicado durante as vindimas. Obtiveram-se, em ambos os processos, 90% 
de remoção de CQO e 60% de remoção de azoto. A Adega Cooperativa de Ponte de 
Barca instalou um sistema conjunto de tratamento de águas residuais industriais e 
domésticas, num reactor biológico do tipo SBR. O aumento da capacidade de oxi-
genação em períodos de ponta orgânica melhorou o desempenho do sistema, com uma 
redução de CQO superior a 90% (Rodrigues et al., 2006). Recentemente, Bolzonella et 
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al. (2007) proposeram uma modificação possível do processo para aumentar a 
eficiência da estação de tratamento durante a co-digestão dos efluentes municipais com 
os efluentes vinícolas. Sugerem a simulação do processo através de um modelo de 
lamas activadas em que se considera a alternância entre ciclos de 1 hora em anoxia e 1 
hora em aerobiose. A principal vantagem seria permitir a redução de 23% do consumo 
de energia. 
 
Métodos físicos e físico-químicos: Os processos de oxidação avançada 
(AOP) são tecnologias promissoras para o tratamento de águas com elevado teor em 
matéria orgânica. Navarro et al. (2005) testaram diferentes sistemas fotocatalíticos em 
que usaram o peróxido de hidrogénio combinado com luz, ou com dióxido de titânio 
(TiO2) ou com argilas contendo minerais férricos, para reduzir a matéria orgânica de 
efluentes provenientes de adegas e verificaram que o tratamento com H2O2/TiO2 é o 
mais eficiente, atingindo remoções de CQO de 52 a 58%. Colin et al. (2005) 
proposeram um tratamento biofísico designado por ECCF® (Evapo-concentração com 
destilação fraccionada) em que se efectua, num primeiro passo, a fermentação dos 
açúcares a etanol e, num segundo passo, o “stripping” do etanol, obtendo-se uma água 
purificada, uma solução com 40% de etanol (que pode ser usada como biocombustível) 
e um sub-produto residual concentrado. A remoção de CQO é superior a 99%. 
 A electrodiálise é uma forma eficiente de tratar efluentes de adegas. Pode ser 
usada como uma tecnologia de membrana para concentrar os ácidos tartárico e málico 
e recuperar os sais insolúveis. Um passo subsequente de concentração é feito por 
evaporação e finaliza com um passo de cristalização. Tem algumas vantagens 
relacionadas com a facilidade com que o processo pode ser desenvolvido à escala 
industrial, e não há necessidade de adição de compostos à solução. Num processo de 
conversão térmica do tipo incineração, a biomassa é uma fonte de energia renovável 
que pode ser explorada. Num incinerador de leito fluidizado, os valores médios para as 
emissões de dibenzo-p-dioxinas policloradas (PCDDs, “polychlorinated dibenzo-f-
dioxin”) e de dibenzofuranos policlorados (PCDFs, “polychlorinated dibenzofuran”), a 
partir de resíduos de adegas, indicam que a incineração pode ser usada como um 
sistema de eliminação alternativo, contribuindo para a recuperação de energia com 
elevado impacto ambiental. O processo de ozonação é uma via alternativa para a 
purificação dos efluentes de adegas. Apesar de ser um processo complicado, não 
existem produtos secundários para ser removidos. Além disso, o ozono é um agente 




combinada com radiação UV ou com um sistema de lamas activadas para se obter um 
tratamento de efluentes vinícolas mais eficiente (Arvanitoyannis et al., 2006). 
Métodos biológicos: Romero et al. (1990) compararam três processos 
microbiológicos (digestão aeróbica, digestão anaeróbica mesofílica e digestão 
anaeróbica termofílica) que permitiram atingir o mesmo nível depurativo quando 
operaram no óptimo de TRH (tempo de retenção hidráulico): 90% de remoção de CQO. 
Recomenda-se que cada processo seja seguido por um passo convencional de lamas 
activadas antes da descarga do efluente (Manning et al., 1991). Para Fernández et al. 
(2007) a eficiência da remoção de CQO também é muito semelhante em todas as 
configurações mas um pouco superior, e referem ainda resultados melhores para os 
tratamentos anaeróbicos/aeróbicos (98,5 – 99,2%) do que para os tratamentos 
aeróbicos (96,3 – 97,9%), embora tenha sido necessário efectuar neutralização do pH 
do efluente e separar a matéria em suspensão. Em geral, a opção entre os processos 
aeróbios e os anaeróbios toma-se com base na concentração de matéria orgânica a 
tratar. Os processos aeróbios constituem a maioria dos sistemas desenhados para o 
tratamento de efluentes vinícolas “pouco concentrados” com valores de CQO inferiores 
a 2 g.l-1, bem como para a eliminação de nutrientes dos efluentes já pré-tratados por 
processos anaeróbios. Em contrapartida, os efluentes “concentrados” em matéria 
orgânica (valores de CQO superiores a 2 g.l-1) são especialmente adequados para 
serem sujeitos a tratamento anaeróbio. A esta regra existem, obviamente, bastantes 
excepções (Rodrigues et al., 2006).  
Batstone & Steyer (2007) defendem que é muito fácil tratar os efluentes vinícolas 
através da digestão anaeróbica, e consegue-se produzir um efluente tratado com 
qualidade muito elevada, usando um sistema de tratamento de águas residuais de baixo 
custo. Neste sistema, a matéria orgânica é degradada num processo que envolve vários 
passos na ausência de oxigénio. O biogás produzido contém metano que pode ser 
usado, em substituição das energias fósseis, para aquecimento e geração de 
electricidade. No entanto, problemas de acidez do meio podem inibir a actividade das 
árqueas metanogénicas e a recuperação do problema pode ser longa e dispendiosa. Os 
valores de remoção de CQO, em efluentes de adega, geralmente, situam-se entre 80 e 
98% (Moletta, 2005). A implementação do tratamento anaeróbico convencional 
(especialmente em países de clima frio) está frequentemente condicionada pela 
necessidade de manter uma temperatura operacional superior à temperatura ambiente 
(Artiga et al., 2007). 
Os processos anaeróbicos que incluem tecnologias de biofilmes são usados 
quando os efluentes têm concentração baixa de sólidos suspensos. A formação de 
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biofilmes permite que se formem níveis significativos de biomassa no digestor. Os 
reactores UASB, os filtros anaeróbicos (AnF), os reactores descontínuos sequenciais 
anaeróbicos (ASBR, “anaerobic sequencing batch reactors”), os filtros anaeróbicos 
híbridos (AHF), os reactores de leito fluidizado e os digestores anaeróbios de leito fixo 
de fluxo ascendente (“upflow anaerobic fixed bed digester”) têm demonstrado ser 
soluções adequadas para o tratamento dos efluentes provenientes das adegas 
(Arvanitoyannis et al., 2006; Brucculeri et al., 2005; Moletta, 2005). Estas tecnologias 
permitem que o processo se desenvolva com taxas de alimentação elevadas sem 
ocorrer o fenómeno de “washing out” da biomassa (Fernández et al., 2007). Quando os 
efluentes contêm quantidades elevadas de sólidos suspensos é aconselhável usar 
tecnologias em que os microrganismos se encontram em suspensão. Existem os 
reactores com sedimentador e recirculação de lamas, e os mantos de lamas 
anaeróbicos (“anaerobic sludge beds”, Moletta, 2005; Rodríguez et al., 2007). Um 
exemplo interessante foi relatado por Keyser et al. (2003) em que avaliam o uso de 
reactores UASB, inoculados com lamas granulares enriquecidas com Enterobacter 
sakazakii, e conseguiram uma remoção de CQO de 90% com um TRH de 24 horas. 
O uso de sistemas de arejamento no tratamento biológico de águas residuais 
tem-se revelado como um meio de combinar uma eficiente transferência de oxigénio 
com elevada turbulência de mistura. Para que um sistema aeróbico, com tanques de 
sedimentação convencionais, possa funcionar com uma carga orgânica elevada, deve 
ter-se em conta três requisitos essenciais: i) o sistema deve ser capaz de uma elevada 
taxa de transferência de oxigénio e de uma mistura extremamente boa; ii) devido ao 
facto de operar com elevadas concentrações de bactérias, é necessário um tanque de 
sedimentação de grandes proporções; iii) os consórcios bacterianos utilizados têm de 
possuir elevadas taxas de remoção do material orgânico e capacidade para suportarem 
elevadas razões F/M e as bactérias devem ser capazes de flocular e sedimentar 
rapidamente no tanque de sedimentação (Bloor et al., 1995). 
Existem várias tecnologias de tratamento aeróbico que têm sido estudadas e 
são já aplicadas. Os processos convencionais são os reactores de lamas activadas e os 
tanques de arejamento em série, mas são também já utilizados reactores descontínuos 
sequenciais (SBR, “sequencing batch reactors”), sistemas de biofilmes aeróbicos (tais 
como RBC) e reactores do tipo “Jet Loop” (JLR), aplicados directamente nas adegas 
(Brucculeri et al., 2005; Fernández et al., 2007). Os reactores de biofilme em leito fixo 
(FBBR, “fixed bed biofilm reactors”) foram testados no tratamento aeróbico de efluentes 
vinícolas, com eficiências de remoção de CQO de 91% (Andreottola et al., 2005). A 




efectuar um bom controlo do tempo de retenção de sólidos (TRS) e do tempo de 
retenção hidráulico (TRH) no sistema. Artiga et al. (2007) demonstraram a aplicação de 
um sistema MBR no tratamento de efluentes vinícolas, tendo sido a percentagem de 
eliminação de CQO sempre superior a 97%. O aumento da carga orgânica não afectou 
nem o funcionamento do MBR, nem a qualidade do efluente tratado. No entanto, este 
tratamento tem a desvantagem de ser necessário efectuar limpezas de manutenção 
com muita frequência, quando o MBR funciona com concentrações de biomassa 
elevadas, porque causam uma diminuição na capacidade de oxigenação do reactor. 
A tecnologia SBR aplicada no tratamento deste tipo de efluentes apresenta 
eficiências de remoção de CQO superiores a 95%. Estes resultados e uma 
automatização simplificada, baixo investimento de capital e custos de operação 
moderados, mostraram que estes processos são convenientes para a despoluição de 
efluentes provenientes de adegas de pequenas dimensões (Arvanitoyannis et al., 2006). 
Os reactores RBC são suficientemente flexíveis para suportar variações flutuantes de 
carga orgânica, requerem pouca manutenção e pouco espaço de ocupação. Em média, 
os RBC reduzem cerca de 23% do CQO do efluente vinícola com um tempo de 
retenção médio de 1 h (Coetzee et al., 2004). Os JLR estão especificamente 
desenhados com uma razão altura/diâmetro de 5-10:1, o que permite assim uma melhor 
mistura e uma menor área ocupada, têm custos de manutenção reduzidos e o consumo 
de energia é limitado. As forças de agitação elevadas no bocal e as condições de 
elevada carga orgânica resultam num determinado grau de selecção microbiana, 
ilustrado pela ausência de protozoários e bactérias filamentosas (Bloor et al., 1995). 
Estes reactores compactos de alta eficiência suportam cargas orgânicas muito 
elevadas, devido à elevada transferência de oxigénio e à turbulência da mistura, e 
apresentam a tipologia ideal para o tratamento dos efluentes de adega (Farizoglu et al., 
2007). 
Arvanitoyannis et al. (2006) fizeram uma análise de toda a literatura produzida 
sobre os métodos de tratamento de efluentes de adega e resumiram as vantagens, 
desvantagens, custos e eficiência desses métodos. As maiores vantagens dos sistemas 
de lamas activadas em relação à digestão anaeróbica são as seguintes: (i) redução dos 
sólidos voláteis aproximadamente igual à obtida anaerobicamente; (ii) concentrações de 
CBO inferiores no meio; (iii) produção de um produto final biologicamente estável, 
inodoro, tipo húmus; (iv) recuperação de mais fertilizantes nas lamas; (v) operação 
relativamente fácil; e (vi) de baixo custo. As maiores desvantagens da digestão aeróbica 
são: (i) um custo de alta-potência está associado ao fornecimento do oxigénio 
necessário; (ii) produz-se uma lama digerida com fracas características para depuração; 
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e (iii) o processo é significativamente influenciado pela temperatura, localização e 
material do contentor. Em relação aos custos, a digestão anaeróbica e os reactores 
SBR são os menos dispendiosos e representam uma solução com alguns benefícios 
para pequenas e médias adegas. 
 
1.1.3. Microbiota nativo nos sectores olivícolas e vitivinícolas  
Devido à complexidade da determinação da estrutura e dinâmica numa 
comunidade ou consórcio microbiano, a atribuição de uma determinada função a uma 
população, ou populações, e seus sinergismos é um desafio extremamente atraente 
para os microbiologistas. 
 Os processos microbianos, em especial os controlados por variáveis ambientais 
e fontes limitantes, são altamente específicos em termos de quais, onde e porquê 
estão activos, e qual o seu impacto na dinâmica do ecossistema (Paerl & Steppe, 2003). 
Saber a que escala, celular e/ou intercelular, numa comunidade, ou consórcio 
microbiano (incluindo agregados e biofilmes), ou num ecossistema, ocorre um processo 
é condição básica para seleccionar o tipo de amostragem e dimensão da amostra, 
tempo e condições de incubação, técnicas analíticas de quantificação, e determinação 
da estrutura, função e sinergismos das sub-populações na comunidade. 
Consequentemente, a compreensão da relação entre a estrutura e função duma 
comunidade microbiana e o funcionamento do ecossistema, onde esta pertence, é de 
extrema necessidade para aplicações práticas, e.g. em Engenharia Ambiental (Rowan 
et al., 2003; Saikaly et al., 2005). Assim, o equílibrio, funcionamento e sobrevivência de 
qualquer ecossistema, depende do conjunto de microrganismos presente (incluindo 
fungos, protistas, bactérias, árqueas e vírus) e do seu “estar”. Se um ecossistema perde 
um grupo funcional completo, e.g. bactérias oxidantes de nitritos, a sua ausência tem 
um impacto directo e imediato nos passos subsequentes do ciclo de azoto. Outra 
questão menos óbvia é se a identificação de um dado grupo funcional e/ou 
microrganismo, assim como a diversidade de uma comunidade, são necessárias para o 
conhecimento do funcionamento, global ou parcial, dum ecossistema (adaptado de 
Reed & Martiny, 2007). 
A capacidade de adaptação do microbiota nativo e a sua caracterização em 
termos de estrutura e dinâmica, têm sido alvo de numerosos estudos, ao longo da 
última década. No entanto, no que se refere a estudos para monitorização do microbiota 
nativo em processos de biotratamento de efluentes de lagares de azeite e de efluentes 




bibliografia disponível apenas refere a utilização de culturas de microrganismos (puras 
ou mistas), desenvolvidas “in vitro”, para investigar a aplicabilidade duma função 
metabólica e/ou degradativa, específica, a um determinado processo agro-industrial 
(e.g. compostagem, degradação de compostos de resíduos e efluentes; conservação de 
frutos e vegetais, etc).  
 
1.1.3.1. Microbiota nativo dos efluentes de lagar de azeite 
Os efluentes de lagar de azeite, vulgo águas ruças, contêm uma concentração 
elevada e muito variável de bactérias, leveduras e fungos, devido a vários factores 
condicionantes (clima, tipo de solo, variedade de oliveiras, adição de nutrientes e 
fertilizantes, ocorrência de pragas, etc). A diversidade do microbiota identificado é bem 
exemplificada na bibliografia.  
 Millán et al. (2000) isolaram, em lagoas arejadas e tanques de descarga dos 
efluentes de lagar de azeite, fungos pertencentes aos géneros Acremonium, Alternaria, 
Aspergillus, Chalara, Fusarium, Lecytophora, Paecilomyces, Penicillium, Phoma, 
Phycomyces, Rhinocladiella e Scopulariopsis. Num efluente de lagar de azeite de Itália, 
foram isoladas sete estirpes de bactérias aeróbias. Os resultados de análise por 
ARDRA revelaram que este conjunto de estirpes se distribuía por quatro grupos 
diferentes. Uma estirpe de cada grupo foi taxonomicamente caracterizada através de 
sequenciação do fragmento rDNA 16S amplificado, tendo-se identificado quatro estirpes 
pertencentes aos géneros Comamonas, Ralstonia, Pseudomonas e Sphingomonas (Di 
Gioia et al., 2002). Em amostras recolhidas de bagaço húmido, foram detectados 
isolados fúngicos de Rhizopus, Penicillium, Synchephalastrum e Paecilomyces, 
leveduras pertencentes a Saccharomyces cerevisiae e Candida sp. e as bactérias 
anaeróbicas Lactobacillus acidophilus  e Bifidobacterium spp. (Borja et al., 2006). Num 
estudo anterior citado por este autor, foram isoladas a partir do mesmo tipo de amostra, 
entre 71 estirpes de bactérias, várias espécies de Acinetobacter, Pseudomonas e 
Enterobacter, sendo Bacillus pumilus a espécie predominante (Niaounakis & 
Halvadakis, 2004 in Borja et al., 2006). Em amostras recolhidas durante o biotratamento 
dum efluente dum processo de extracção de azeite de duas fases, detectou-se a 
presença de Bacillus subtilis, Micrococcus roseus, Micrococcus luteus, Pseudomonas 
fluorescens e Pseudomonas cepacia (Bressan et al., 2004).  
Em estudos de compostagem de águas ruças (Baeta-Hall et al., 2002; 2005), as 
estirpes microbianas predominantes e que estiveram presentes ao longo de todo o 
processo foram caracterizadas através dos métodos ex-situ, e identificadas como 
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Comamonas testosteroni, Pseudomonas putida, Bacillus sp., Aspergillus sp. e 
Cladosporium sp. Na fase termófila do processo, para além destas estirpes, foram 
também isoladas Serratia marcescens e fungos dos géneros Penicillium e Aspergillus. 
Na fase de maturação, a uma temperatura de 28ºC, observou-se um aumento da 
diversidade microbiológica e detectaram-se também estirpes de Pseudomonas cepacia, 
Pseudomonas paucimobilis, Pseudomonas maltophilia. Pseudomonas aeruginosa e 
Ralstonia pikettii .  
Bertin et al. (2001) e Di Gioia et al. (2001b) obtiveram uma degradação 
significativa de compostos aromáticos monocíclicos presentes neste tipo de efluentes 
com as estirpes Ralstonia sp. LD35 e Pseudomonas putida DSM1868, isoladas de 
efluentes industriais contaminados com fenóis. A cultura mista destas duas estirpes 
revelou capacidade de biodegradar completamente uma vasta gama de compostos 
aromáticos presentes em águas ruças. Utilizando culturas de estirpes de Bacillus 
pumilis, Ramos-Cormenzana et al. (1996) conseguiram uma degradação de 50% do 
teor em compostos fenólicos. Othman et al. (2008), utilizando culturas de Pediococcus 
pentosaceus e de Lactobacillus plantarum com boa capacidade de crescimento no 
efluente e de hidrólise e precipitação de polifenóis, optimizaram as condições para a 
descolorização do efluente. Num biotratamento efectuado em bioreactor aeróbico, foi 
demonstrada a capacidade de Azotobacter vinelandii na redução de ca. 90% da 
fitotoxicidade destes efluentes (Ehaliotis et al., 1999).  
Na sequência dum biotratamento em bioreactor anaeróbico foi realizado um pós-
tratamento aeróbico utilizando um bioreactor aeróbico "Manville"(aerobic biological 
"Manville" silica bead-packed bed aerobic reactor) para completar a remoção de CQO. 
O processo foi monitorizado por sequenciação do gene de rRNA 16S revelando a 
colonização do biofilme por Rhodobacterales, Bacteroidales, Pseudomonadales, 
Enterobacteriales, Rhodocyclales e pelo isolado TM7 (genera incertae sedis; Bertin et 
al., 2006). 
Num bioreactor CSTR em anerobiose para tratamento dum efluente de lagar de 
azeite, foram detectadas estirpes de Clostridium spp. e  Sporomusa spp., 
microrganismos acetogénicos, com capacidade de desmetilização destes compostos. 
No domínio Bacteria, detectaram Gama-Proteobacteria (principalmente Pseudomonas), 
Actinobacteria e Bacteroidetes, sendo de realçar que a função na decomposição de 
uma grande variedade de compostos orgânicos por Pseudomonas spp., alguns 
membros de Actinobacteria e os Bacteroidetes pode ser decisiva para a digestão destes 
efluentes (Charest et al., 2004; Heider & Fuchs, 1997; McNamara & Leff, 2004). No 




denominada Methanothrix soehngenii) (Rincón et al., 2006). Num outro biotratamento 
anaeróbico em biotreactor UASB, foram detectadas por PCR do gene de rRNA 16S 
Methanobacteriaceae e Methanosaeta/Methanothrix nos biofilmes formados durante o 
biotratamento (Rizzi et al., 2006). Também em condições de anaerobiose Hamdi et al. 
(1992a), com um consórcio microbiano constituído por espécies metanogénicas dos 
géneros Methanobacterium, Methanogenium, Methanospirillum e Methanosarcina, 
obtiveram descolorização deste efluente. 
Estirpes de leveduras isoladas dum efluente de lagar de azeite (Candida 
diddensiae, Candida ernobii, Candida holstii, Pichia guilliermondii e Pichia sp.) 
demonstraram possuir capacidade de remoção de carga orgânica (63%) e de fenóis 
(44%) e redução da fitotoxicidade (Sassi et al., 2008). 
  
1.1.3.2. Microbiota nativo dos efluentes vinícolas 
O microbiota nativo dos efluentes de adega tem sido muito pouco investigado, 
provavelmente porque este tipo de efluente é dos menos poluentes no sector agro-
industrial, devido à carga orgânica e teor em compostos fenólicos ser mais baixa e 
diluída em termos de volume total, e o impacto ambiental ser distribuído ao longo de 
todo o ano, acompanhando as diferentes fases de laboração das adegas. 
Em oposição, e devido ao impacto económico da indústria vitivinícola nos países 
produtores, a microbiologia da vinha e do vinho, tem sido objecto de intensa 
investigação mundial. A pesquisa, isolamento e identificação de microrganismos 
(bactérias e fungos) é de fundamental importância na produção da colheita, qualidade e 
maturação das uvas, o que se vai reflectir nas qualidades organolépticas dos vinhos e 
nos volumes de produção, existindo numerosos estudos microbiológicos efectuados 
tanto nas uvas, como no processo fermentativo dos vinhos.  
Visto que o focus desta tese está direccionado para o estudo da monitorização 
molecular de comunidades e consórcios microbianos de dois efluentes seleccionados, 
como “case studies”, a vasta informação disponível acerca da microbiologia da vinha e 
do vinho não é aqui descrita, tendo-se apenas seleccionado alguns estudos que 
identificam microrganismos comuns aos encontrados no microbiota nativo dos 
efluentes.  
Em bagos de uvas e nas diferentes fases de produção do vinho de diferentes 
produtores franceses, Renouf et al. (2006) isolaram diversas espécies de leveduras, tais 
como Candida stellata, Hanseniaspora uvarum, Debaryomyces hansenii e Pichia 
anomala, a espécie bacteriana Bacillus mycoides, e as “bactérias do ácido láctico” 
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(BAL) Lactobacillus buchneri, Lactobacillus casei, Lactobacillus collinoides, 
Lactobacillus hilgardi, Lactobacillus plantarum, Oenococcus oeni e Pediococcus 
parvulus. Num estudo subsequente (Renouf et al., 2007), os mesmos autores 
detectaram também Enterococcus sp., Gluconobacter oxydans, Lactobacillus sp., 
Lactobacillus sanfransiscensis e Serratia sp. Noutro estudo, Bae et al. (2006) isolaram 
estirpes de Enterococcus spp., Weissella spp. e Lactococcus spp. em bagos de uvas de 
várias castas cultivadas na Austrália. Encontraram-se ainda referências (Navarro et al., 
2000; Spano et al., 2002) ao isolamento de duas estirpes de Lactococcus lactis em 
amostras de vinho tinto. Recentemente, numa revisão exaustiva das BAL (Inês et al., 
2008) foram descritas a sua taxonomia, caracterização metabólica e importância no 
processo fermentativo do vinho. Nesta revisão, outras espécies de BAL foram 
referenciadas como tendo sido isoladas do processo de vinificação: Lactobacillus brevis, 
Lactobacillus confusus, Leuconostoc mesenteroides e Pediococcus damnosus.  
Tal como qualquer biotratamento, a eficiência do tratamento dos efluentes de 
adega está dependente dum detalhado conhecimento dos microrganismos presentes 
visto que, à semelhança de outros microbiotas nativos, o seu microbiota está 
naturalmente adaptado ao seu meio ambiente e por isso são os agentes biológicos mais 
promissores para esses biotratamentos.  
Embora poucos estudos tenham sido realizados com vista a caracterizar este 
microbiota nativo, na literatura encontram-se algumas referências. Malandra et al. 
(2003) isolaram a partir dum efluente bruto de adega os fungos Trichosporon capitatum 
e Geotrichum peniculatum, bactérias pertencentes ao género Pseudomonas, e a 
levedura Saccharomyces cerevisiae. Durante o biotratamento deste efluente em 
bioreactor CBR foram identificadas em amostras provenientes dos biofilmes formados, 
por sequenciação do gene rDNA 16S, várias estirpes de leveduras com predominância 
de S. cerevisiae, Candida intermedia, Hanseniaspora uvarum e Pichia 
membranaefaciens. Num estudo mais recente que monitorizou a composição do 
microbiota nos efluentes (Jourjon et al. 2005), durante dois anos consecutivos de 
laboração, foram identificadas ou tipificadas, por métodos ex-situ, BAL, bactérias do 
ácido acético e leveduras. Foi também observado que, dependendo da época do ano, e 
devido à sazonalidade desta agro-indústria e respectivas actividades (época de 
vindimas, produção de vinho, trasfegas e lavagens), a diversidade da comunidade 







1.2. Análise de comunidades bacterianas em amostras 
ambientais 
 A regulamentação ambiental para a descarga de efluentes é cada vez mais 
exigente, sendo por isso indispensável a optimização da eficiência dos processos de 
tratamento biológico.  
Os microrganismos têm um papel fundamental na reciclagem natural dos 
materiais e particularmente na decomposição de resíduos orgânicos. Devido a uma 
multiplicidade de factores, variáveis ao longo do tempo, os microrganismos com o 
potencial biodegradativo desejado podem ser, ou não, as espécies predominantes nas 
comunidades, ou consórcios, responsáveis pelo biotratamento, sendo difícil identificar e 
atribuir, no imenso (e desconhecido) número de espécies presentes, uma determinada 
função a uma determinada população, ou sub-população. 
O conhecimento da estrutura, dinâmica e função das diversas populações 
microbianas presentes num determinado habitat, assim como o sinergismo das suas 
populações e respectiva interacção com as condições ambientais, precisa de ser 
investigado para se obter uma avaliação rigorosa, garantindo assim o controlo, 
optimização, rentabilização e manutenção de qualquer tipo de tratamento biológico.  
Tradicionalmente, a caracterização de comunidades e/ou consórcios 
microbianos, baseava-se em técnicas de cultura, isolamento e identificação através da 
análise das características morfológicas, fisiológicas e metabólicas (métodos ex-situ 
ou métodos dependentes de cultura). No entanto, este conjunto de metodologias 
pressupõe a recolha dos microrganismos do seu habitat e subsequente cultura, 
isolamento e identificação, processo que pode ser extremamente difícil, ou mesmo 
impossível, em amostras ambientais.  
A aplicação de técnicas moleculares (métodos in situ ou métodos 
independentes de cultura), que permite um census mais exacto de comunidades 
microbianas (e/ou consórcios), revolucionou as metodologias tradicionais que eram 
usadas para caracterizar e determinar a capacidade degradativa de populações 
microbianas envolvidas em biotratamentos, expondo a dinâmica das populações 
bacterianas em função do tempo e das condições específicas de cada biotratamento 
e/ou de cada efluente. A combinação destes dados com a monitorização dos 
parâmetros “on-site” numa ETAR, ou noutro tipo de biotratamento (e.g. bioreactores), é 
essencial para melhorar a eficiência e diminuir os custos dos biotratamentos, tornando-
os mais atractivos para munícipios e indústrias de menor dimensão, cujos recursos 
económicos são mais limitados.  
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1.2.1. Métodos ex-situ (Técnicas clássicas de microbiologia) 
 Desde o século XIX, a classificação taxonómica das bactérias tem sido 
efectuada ao longo dos anos com base em características morfológicas, fisiológicas e 
metabólicas, após recolha e obtenção de culturas puras isoladas em meios de cultura 
específicos. Consequentemente, a análise de uma população bacteriana dependia do 
crescimento dos microrganismos em meios nutrientes artificiais e selectivos. O 
aparecimento de métodos de caracterização da actividade metabólica microbiana, tais 
como os baseados em testes colorimétricos (e.g. microplacas do sistema Biolog Inc, 
USA) (Garland et al., 1991), contribuiu substancialmente para aumentar e melhorar a 
informação sobre o potencial metabólico de uma comunidade em estudo, permitindo 
uma mais rigorosa identificação dos seus membros.  
As técnicas de cultura, embora não dispendiosas nem complexas, são morosas, 
requerem um trabalho intensivo e, além disso, falham ao tentar reproduzir in vitro as 
condições dos respectivos nichos ecológicos e as relações simbióticas encontradas nos 
ambientes naturais complexos, necessárias para averiguar o espectro completo da 
diversidade microbiana (Entcheva et al., 2001; Nocker et al., 2007), assim como não 
permitem determinar a representatividade dos seus membros em termos de 
predominância relativa. Os pioneiros em microbiologia ambiental reconhecem que, 
neste tipo de amostras, uma grande percentagem de microrganismos pode ser viável 
mas não é cultivável, o que pode ser constatado através de contagens directas ao 
microscópio que excedem em vários graus de magnitude as contagens de células 
viáveis (Kent et al., 2002, McInerney et al., 2002; Zoetendal et al., 2004), levando ao 
termo “Great Plate Count Anomaly” (grande anomalia em contagens de placas; Amann 
et al., 1995; Staley & Konopka, 1985).  
O Estado Viável mas Não-Cultivável (VBNC, “viable but nonculturable”), que se 
refere a um estado no qual não se consegue cultivar os microrganismos embora estes 
mantenham algumas características de células viáveis, tal como a actividade e 
integridade celular (e.g. Binnerup et al., 1993; Roszak & Colwell, 1987), veio tornar o 
conceito de viabilidade mais complexo. A possibilidade de bactérias entrarem em 
estado VBNC sob condições ambientais, quer in vivo quer in vitro, tem uma importância 
muito significativa para a Ecologia Microbiana e para a Microbiologia Molecular. Foi 
proposto que a “Great Plate Count Anomaly” podia ser parcialmente explicada por 
bactérias em estado VBNC, e que este estado poderia ser uma estratégia adaptativa de 
sobrevivência, em condições adversas, para bactérias que não esporulam (Roszak & 
Colwell, 1987). Após mais de duas décadas de pesquisa, colocou-se a hipótese de que 




VBNC’, razão pela qual este termo VBNC é por vezes substituído por ‘activo’, 
‘cultivável’, ‘viável’ ou ‘latente’ (Kell et al., 1998; Weichart 1999). Assim, o 
‘comportamento VBNC’ pode ser uma resposta fisiológica de algumas bactérias, 
programada geneticamente para aumentar a sobrevivência a um stress ambiental. Esta 
hipótese poderá ser comprovada se células VBNC puderem sair deste estado de 
latência e voltar a um estado metabolicamente activo, quando as condições se tornarem 
favoráveis (McDougald et al., 1998). 
As técnicas de plaqueamento permitem obter isolados para analisar e comparar 
comunidades bacterianas pelo agrupamento desses isolados em OTUs, possibilitando a 
comparação dos elementos de diversidade numa amostra, por estimativa (composição - 
os filótipos de bactérias presentes; riqueza - o número de filótipos; e estrutura - a 
frequência da distribuição ou abundância relativa dos filótipos), mas não fornecem a 
descrição exacta da diversidade da comunidade in situ. Por exemplo, o facto de 
microrganismos cultiváveis entrarem num estado viável, mas não cultivável, pode 
distorcer significativamente a abundância relativa de um microrganismo numa 
determinada comunidade (Dunbar et al., 1999). Por outro lado, as espécies procariotas 
que se adaptam rapidamente e crescem in vitro, podem nem ser representativas, nem 
serem os principais componentes da comunidade da qual são membros naturais. O 
crescimento em placas favorece as bactérias com taxas de crescimento mais rápido, e 
fungos que produzem um número maior de esporos, limitando o estudo da diversidade 
aparente (Kirk et al., 2004; McInerney et al., 2002) e a oportunidade de estudar as 
capacidades genética, bioquímica e metabólica da grande maioria dos microrganismos. 
Outro factor crucial é que os microrganismos que evoluem numa comunidade são 
afectados pela presença e pelo estado de outros microrganismos que estejam na sua 
vizinhança, sabendo-se que existe uma pletora de interacções positivas e negativas 
entre eles (Ritz 2007).  
No entanto, as abordagens baseadas em culturas de microrganismos são 
essenciais para o conhecimento do potencial fisiológico de culturas puras e para avaliar 
as vias metabólicas da degradação de alguns compostos. Além disso, este 
conhecimento é de grande importância para se conseguir obter uma melhor 
visualização da funcionalidade destes microrganismos nos seus ambientes naturais 
(Sousa, 2006). Na última década, fizeram-se importantes contribuições para diminuir as 
restrições inerentes às técnicas de cultivo (Ferrari et al., 2005; Hahn et al., 2004; Joseph 
et al., 2003; Nichols 2007; Sait et al., 2002; Stevenson et al., 2004; Zengler et al., 2002), 
usando metodologias tradicionais, mas combinando condições in vivo e in vitro de 
formas diferentes, como por exemplo, usando membranas de diálise para libertar 
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factores de crescimento ambientais para os microrganismos durante a incubação. Estes 
estudos permitem uma melhor recuperação microbiana in vitro, em termos de 
percentagem e diversidade, o que aumentou significativamente a confiaça nos 
resultados destas metodologias e contribuiu também para a diminuição dos custos 
financeiros inerentes.  
Um procedimento ex-situ, frequentemente utilizado, é o enriquecimento de 
culturas, muito adequado para: i) pesquisa de microrganismos para estudos 
fundamentais para a bioquímica, fisiologia, genética ou desenvolvimento, em que o 
crescimento in vitro é um pré-requisito para obter isolados e/ou biomassa suficiente; ii) 
detecção e isolamento de microrganismos com potencial biotecnológico; iii) usar com 
meios selectivos para demonstrar a presença de um determinado microrganismo num 
sistema (Ritz 2007). 
 
Técnicas baseadas em cultura – As suspensões de células, que devem ser diluídas 
serialmente, são plaqueadas em meio sólido para obter colónias isoladas, as quais são 
por sua vez submetidas a testes bioquímicos e fenotípicos para identificação das 
espécies (Faoro, 2006). A existência, no ambiente, de um grande número de 
microrganismos não cultiváveis significa que, por definição, todos os meios de cultura 
são selectivos, embora alguns meios de crescimento, tal como o Nutrient Agar, sejam 
considerados meios não-selectivos (Keyser et al., 2006). Consoante o tipo de 
microrganismos que se pretende seleccionar, a incubação das culturas é realizada a 
diferentes temperaturas: >55ºC para termotolerantes ou termofílicos, <10ºC para 
psicrotróficos,  e entre 5 e 55ºC para mesofílicos; sendo o período de incubação 
utilizado para determinar as taxas de crescimento. A complexidade físico-química e 
biológica do ambiente tem, forçosamente, influência no comportamento do 
microrganismo, podendo, por exemplo, comprometer os processos de divisão e 
produção de metabolitos. Em condições laboratoriais, os factores temperatura, nível de 
oxigénio, pH, salinidade e matrizes de crescimento, entre outros, são intrínsecos aos 
sistemas de crescimento empregues nas culturas de microrganismos (Nichols 2007). No 
final da incubação, os microrganismos podem ser detectados com base no crescimento 
celular e quantificados pela contagem do número de colónias presentes, assumindo que 
cada organismo presente na amostra original produziu uma colónia (CFU, “colony 
forming units”) (WS Atkins Environment, 2000). No entanto, o tamanho microscópico 
dos microrganismos e, em muitos casos, a dependência de hospedeiros e de substratos 
específicos para a sua sobrevivência e multiplicação, são limitações significativas para 




Biolog – A taxonomia bacteriana também se pode basear na capacidade que os 
microrganismos têm para utilizar certos substratos ou crescer em determinadas 
condições ambientais. As propriedades de utilização do substrato foram exploradas 
num sistema comercializado pela Biolog® Corporation que se baseia numa técnica de 
microplacas, em que o perfil de utilização dos substratos por uma cultura de bactérias 
(determinada como sendo uma única espécie ou estirpe) pode ser imediatamente 
comprovado e utilizado para identificar o microrganismo por correspondência com os 
perfis de utilização de substratos associados a tipos conhecidos. Este sistema pode ser 
aplicado para detecção e identificação de bactérias e fungos, como se baseia no 
crescimento, não é obviamente adequado a microrganismos não cultiváveis. Garland & 
Mills (1991) adaptaram esta técnica ao estudo das comunidades de solos, inoculando 
suspensões de solos no sistema, em vez de culturas de microrganismos isolados. A 
abordagem, designada por perfil fisiológico ao nível da comunidade (CLPP, “community-
level physiological profiling”), foi rapidamente adoptada e tem sido aplicada a amostras 
provenientes de um grande número de ecossistemas. 
 
Análise de Ácidos Gordos – Esta análise detecta e identifica os microrganismos com 
base no tipo e quantidade relativa de moléculas de ácidos gordos presentes nas suas 
membranas (Descheemaker & Swings, 1995). Isto é, os ácidos gordos individuais estão 
distribuídos de forma descontínua entre os diferentes taxa microbianos e assim cada 
taxon individual tem um “fingerprint” de ácidos gordos distinto. A aplicação desta técnica 
na detecção e identificação de bactérias e fungos possibilita a obtenção de um perfil da 
comunidade, conhecendo-se duas análises deste tipo: perfis de ácidos gordos 
fosfolipídicos (PLFA, “phospholipid fatty acid”) e de ésteres metílicos de ácidos gordos 
(FAME, “fatty acid methyl ester”) (Kozdrój & van Elsas, 2001). 
 
1.2.2. Métodos in situ não moleculares 
Apesar das técnicas de microbiologia baseadas em cultura serem 
indispensáveis para estudos de crescimento, morfologia, fisiologia, etc., sabe-se que 
apenas uma percentagem mínima (0,01 – 10%) de microrganismos presentes numa 
dada amostra ambiental é recuperada, reduzindo a fiabilidade dos resultados, 
nomeadamente em termos de reflectir a biodiversidade presente (Amann et al., 1995; 
Chaudhuri et al., 2006; Guo et al., 2007; Holben et al., 2004; McInerney et al., 2002; 
Pierce et al., 2003; Wagner et al., 1993).  
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A vantagem dos métodos in situ para detecção de microrganismos no 
ambiente é que, por definição, não sendo necessário retirá-los do seu habitat, permitem 
a detecção de microrganismos cultiváveis e não-cultiváveis. Nestes métodos, incluem-
se as técnicas baseadas em microscopia e em colorimetria, e as técnicas moleculares 
de microbiologia.  
 
Técnicas de microscopia – As técnicas de microscopia, mais frequentemente 
utilizadas na análise de amostras ambientais, são a microscopia em contraste de fase, 
epifluorescência, microscopia electrónica de varrimento (SEM, "scanning electron 
microscopy”) e microscopia electrónica de transmissão (TEM, “transmission electron 
microscopy”). 
 A microscopia de contraste de fase é geralmente usada para contagem directa. 
A microscopia de epifluorescência, baseada na coloração de ácidos nucleicos com 
fluorocromos, principalmente o laranja de acridina (dicloridrato de acridina-3,6-diamina) 
e o DAPI (4',6-diamidino-2-fenilindol), é usada em especial para enumerar 
microrganismos (incluindo células viáveis e não viáveis). Os dois tipos de microscopia 
electrónica, SEM e TEM, são ambos usados para a detecção e caracterização de 
microrganismos. O SEM é mais adequado para determinar o aspecto da superfície das 
células microbianas e é usado para analisar as associações entre células, 
nomeadamente, no estudo de biofilmes. Devido ao seu maior poder de resolução, o uso 
de TEM é muito aplicado na detecção e identificação de vírus.  
 
Técnicas de colorimetria - As técnicas de colorimetria baseiam-se no uso de um 
composto que modifica a sua coloração na presença de um microrganismo, podendo 
usar-se diferentes compostos para distinguir entre taxa microbianos diferentes e 
também entre microrganismos em diferentes estados metabólicos. A citometria de fluxo 
é uma técnica para quantificar componentes ou características estruturais das células 
por meios ópticos, que combina a microscopia com a biologia celular. O método requer 
que as células estejam individualizadas e numa suspensão aquosa, e como tal, a 
aplicação na quantificação de amostras em que as células estejam agregadas requer 
uma pré-extracção para se obter uma suspensão monodispersa (WS Atkins 
Environment, 2000). Para analisar as células por citometria de fluxo, utiliza-se um 
corante adequado para manter a viabilidade (e.g. rodamina 123), o que possibilita a 
análise do ‘grau de viabilidade’, em termos de tomada de corante, de cada célula na 
amostra, sendo potencialmente importante para estudar os mecanismos de morte 




1.2.3. Métodos in situ moleculares  
 As propriedades morfológicas e fisiológicas microbianas não podem ser usadas 
como marcadores filogenéticos, embora a actual classificação taxonómica bacteriana 
esteja ainda parcialmente baseada nessas características. Com a introdução dos 
métodos de Biologia Molecular verificou-se que um largo número de microrganismos, 
quer procariotas quer eucariotas, se encontrava incorrectamente classificado, 
esperando-se obviamente que muitos filos e taxas continuem a sofrer alterações à 
medida que os resultados das identificações, com recurso às diferentes técnicas 
moleculares forem surgindo, solucionando-se assim, em parte, a “artificialidade” da 
Taxonomia per si.  
O problema duma correcta identificação, para posterior caracterização, 
atribuição de funcionalidades e determinação de sinergias, agrava-se drasticamente 
quando se trata de identificar um ou mais membros constituintes duma cultura mista, 
como o são todas as comunidades e consórcios microbianos, tornando por isso, à luz 
dos actuais conhecimentos científicos, a via dos métodos moleculares a mais fiável.   
As estratégias da investigação molecular para estudar populações mistas 
tiveram de sofrer aperfeiçoamentos permanentes para ultrapassar algumas limitações 
inerentes. A necessidade para este aperfeiçoamento é óbvia, uma vez que a lista actual 
de aproximadamente 6500 espécies aceites, tem sido há muito conhecida por 
subestimar o total das espécies procariotas vivas. As principais razões para este fraco 
census são: 1) a impossibilidade de cultivar a grande maioria de espécies procariotas 
em laboratório e 2) um sistema de classificação que requer inerentemente cultura em 
laboratório. Felizmente, o impacto dos métodos baseados em DNA veio melhorar o 
conhecimento porque ofereceu um novo sistema de classificação alternativo (isto é, a 
classificação filogenética) e, criteriosamente, novas estratégias experimentais para 
identificar as espécies não cultiváveis (McInerney et al., 2002).  
Pace et al. (1986) foram os primeiros autores a sugerirem o uso do gene de 
rRNA 16S como o marcador molecular ideal para o estudo de populações microbianas 
em amostras ambientais, dispensando as metodologias dependentes de cultura. Em 
1987, Carl Woese e colaboradores, baseados num estudo de comparação por 
alinhamento de sequências nucleotídicas de RNA das subunidades pequenas 
ribossomais (SSU rRNA, “small subunit ribossomal RNA”), ou gene de rRNA 16S, de 
microrganismos cultivados, propuseram um novo sistema de classificação filogenético 
para espécies procarióticas. Este estudo, para além de ter incentivado os 
microbiologistas a procurarem novas estratégias, mais rápidas e eficientes, para 
examinarem o papel e o impacto dos microrganismos em termos de evolução e 
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diversidade da vida na Terra, proporcionou uma nova proposta para a árvore 












Figura 1.4. Árvore filogenética universal. Uma matriz de distâncias evolutivas foi 
calculada a partir dos alinhamentos das sequências de rRNA 16S representativas de 
cada um dos três reinos (adaptado de Woese, 1987). Os comprimentos das linhas, na 
árvore, são proporcionais às distâncias calculadas.  
 
Com a aplicação dos métodos moleculares para caracterização bacteriana, 
especialmente os que incluem a sequenciação de genes que codificam para o rRNA 
16S, tem sido possível estudar as alterações na composição e dinâmica das 
comunidades microbianas, e atribuir funções a determinadas sub-populações e/ou 
microrganismos. 
O trabalho de Ward et al. (1997), em biofilmes de nascentes termais, é um 
exemplo do número crescente de estudos em que componentes celulares, como 
sequências de rRNA 16S, são usados para determinação da composição e estrutura 
das comunidades microbianas e como marcadores para descobrir novas populações e 
as respectivas relações em termos evolutivos. Com este estudo foi possível concluir 
que: i) as populações representadas nas culturas e nas abordagens moleculares são 
completamente diferentes; ii) múltiplas populações filogeneticamente relacionadas 
ocorrem simultaneamente, pelo menos nalguns casos, constituindo uma estrutura 







características ambientais específicas. Consequentemente, surgiram questões 
fundamentais: Porque é que as culturas de enriquecimento fracassam ao fornecer os 
microrganismos cujos marcadores moleculares foram observados no mesmo habitat? 
Será possível obter culturas puras de organismos cujos marcadores de rRNA 16S se 
podem visualizar? Qual é a relevância dos microrganismos que podem ser cultivados e 
dos microrganismos cujas sequências de rRNA 16S são detectadas nas comunidades? 
A relação estrutura-função das comunidades envolvidas num determinado 
processo pode ser avaliada através de determinação de perfis moleculares obtidos de 
bibliotecas de clones, “fingerprinting” genético e/ou hibridização molecular. Estes 
métodos, também baseados na análise do gene de rRNA 16S (rDNA), permitem 
comparar a composição, a riqueza e a estrutura das comunidades microbianas sem ser 
necessário determinar as sequências dos genes SSU rRNA individuais (Dunbar et al., 
1999; McInerney et al., 2002).  
Ainda na área da Ecologia Microbiana, os estudos moleculares de comunidades 
e consórcios microbianos, ao revelarem uma diversidade microbiana surpreendente 
(e.g. Amann et al., 1996; Torsvik et al., 1990), vieram levantar várias questões 
conceptuais nesta área que sugerem que o uso da diversidade como indicador do 
desempenho do ecossistema pode não ser adequado nestas comunidades. Por 
exemplo, foi questionado se seria útil a distinção entre diversidade alta e baixa em 
comunidades microbianas naturais, considerando a sua enorme riqueza (mesmo nas 
comunidades de baixa diversidade) e o facto destas comunidades poderem conter 
numerosas populações latentes. O grande interesse em estudar a relação entre a 
diversidade e a função microbiana baseia-se na suposição de que a diversidade pode 
influenciar a estabilidade e a produtividade do ecossistema e pode ajudar a mediar uma 
resposta da comunidade a stress e perturbações (Franklin et al., 2006). É previsível que 
numa comunidade os membros presentes em menor abundância sejam 
desproporcionalmente afectados pelas perturbações ambientais. No entanto, e embora 
se possa assumir que estas populações sejam menos importantes para o 
funcionamento global dum ecossistema, as suas actividades metabólicas poderão 
contribuir, ou ser mesmo indispensáveis, para o bom equilíbrio dum processo ou dum 
ecossistema, especialmente em resposta a condições de stress. Com o objectivo de 
investigar estes sinergismos desenvolveram-se novos métodos de estudo para detectar 
espécies em menor abundância.  
Ashby et al. (2007) descreveram um novo método designado por análise em 
série de DNA ribossomal (SARD, “serial analysis of ribosomal DNA”) que permite 
detectar e quantificar sequências raras em comunidades microbianas através da análise 
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em série de genes de rRNA. Os perfis de “fingerprinting” podem ser considerados como 
uma ‘imagem’ de todo o ecossistema microbiano, dada pelas bandas ou picos distintos, 
que emergem do sinal de base e podem ser associados a sequências numericamente 
dominantes. As sub-bandas ou os sub-picos da linha de base têm sido considerados 
como originários de um grande número de sequências raras, e geralmente são omitidos 
durante a análise. Assume-se que cada banda ou pico se referem a uma sequência 
única designada por filótipo, ribótipo ou OTU (Loisel et al., 2006). 
Uma outra aplicação de métodos moleculares é a possibilidade de, ao identificar 
um determinado microrganismo sem cultura prévia, se poderem inferir as melhores 
condições de crescimento, permitindo assim obter culturas de espécies anteriormente 
desconhecidas, facto de extrema importância, por exemplo, para a tecnologia de 
fermentação: a estratégia experimental baseia-se em usar a informação da sequência 
do gene SSU rRNA das espécies não cultivadas para (i) desenhar e monitorizar 
protocolos de fermentação laboratoriais que apontam selectivamente para as espécies 
desconhecidas alvo, ou (ii) modificar o inóculo actual para que as espécies pretendidas 
não sejam sujeitas a competição por parte das espécies mais adaptadas (McInerney et 
al., 2002).  
A análise através dos métodos de “fingerprinting”, ou de análise filogenética, de 
amostras ambientais requer uma atenção especial quer na recolha da amostra, quer 
nos primeiros passos experimentais, nomeadamente a extracção dos ácidos nucleicos 
(DNA e RNA) e a amplificação dos fragmentos de DNA por PCR. 
 
Extracção de ácidos nucleicos - Uma das áreas experimentais cruciais para os 
estudos da ecologia microbiana é a extracção do DNA (e/ou de RNA) a partir de 
pequenas amostras. Os protocolos de extracção quase sempre têm de ser adaptados e 
optimizados ao tipo de amostras em estudo de forma a obter a lise, tanto de células 
Gram– como Gram+, incluíndo árqueas, sem danificar o DNA e garantir a subsequente 
amplificação e análise. Além disso, no caso de amostras ambientais existem 
frequentemente inibidores da PCR, sendo os contaminantes mais comuns os sais, 
pigmentos, exopolissacáridos, ácidos húmicos, ureia e outras substâncias 
desconhecidas (Kirk et al., 2004; Schabereiter-Gurtner et al., 2001; Zhou et al. 1996), 
que exibem propriedades físico-químicas semelhantes ao DNA, nomeadamente a 
solubilidade (Lakay et al., 2007). Não existe nenhum método universal para a extracção 
de DNA de comunidades consoante a sua origem (Chaudhuri et al., 2006). Vários 
métodos de purificação têm sido avaliados para a remoção de ácidos húmicos, por 




Vesbach, 2008; Zhou et al. 1996), PVPP (polivinilpolipirrolidona; Frostegård et al. 1999; 
Zhou et al. 1996) ou várias resinas de filtração em gel (Arbeli & Fuentes, 2007; Jackson 
et al. 1997; Miller 2001). A extracção pode ser simplesmente efectuada através da 
ligação do ácido nucleico a uma matriz sólida e incluída em “kits” comerciais, para 
primeiro eluir os contaminantes e depois libertar o ácido nucleico (Talbot et al., 2008). 
Outros compostos contaminantes também muito difíceis de remover são os polifenóis 
que interferem com as enzimas utilizadas, tanto nas reacções de amplificação como nas 
de restrição do DNA isolado. Os polifenóis oxidam e ligam-se covalentemente a 
proteínas e ácidos nucleicos, ficando o DNA com uma cor castanha (Lakay et al., 2007; 
Li et al., 2007) e fraca qualidade dificultando muito a construção de bibliotecas de DNA 
deste tipo amostra (Entcheva et al., 2001; Orsini & Romano-Spica, 2001).  
A eficiência da extracção determina a quantidade, a qualidade e a diversidade 
do DNA ou do RNA extraído de amostras ambientais. Só se consegue uma estimativa 
correcta da diversidade bacteriana se se extrair uma ampla gama de DNA ou RNA com 
uma qualidade óptima (Bourrain et al., 1999; Lakay et al., 2007). Um dos passos 
fundamentais que afecta a qualidade da preparação é a precipitação do DNA, 
normalmente efectuada com álcoóis, onde se descartam os contaminantes e o tampão 
de extracção (Arbeli & Fuentes, 2007). A quantificação pode ser baseada na análise por 
espectrofotometria a 260 nm, ou na digitalização de imagens (através de “software” 
adequado) das bandas de DNA coradas com brometo de etídio em géis de agarose e 
por comparação com marcadores puros de DNA (Trevors, 1996). A qualidade do DNA 
pode ser controlada através da determinação das razões A260/A280 para a 
contaminação por proteína e A260/A230 para a presença de compostos 
polifenólicos/polissacáridos (Li et al., 2007). A integridade de rRNA (16S e 23S) pode 
ser visualizada em electroforese em gel de agarose (Talbot et al., 2008). 
 
PCR - Excepto para a hibridação do DNA com sondas, os métodos baseados em DNA 
geralmente usam a amplificação pela técnica de reacção em cadeia pela polimerase 
(PCR, “polymerase chain reaction”) de marcadores genéticos com dois “primers” 
universais, com ca. 20 bases, capazes de amplificar os genes alvo de uma grande 
variedade de organismos diferentes. A porção da sequência de DNA amplificada é 
referida como amplicão. A sequência que codifica o gene de rRNA 16S tem sido o alvo 
predominante para avaliação da diversidade microbiana, permitindo a identificação dos 
procariotas e a previsão das relações filogenéticas (Kirk et al., 2004). Os ribossomas 
têm domínios altamente conservados e funcionais que partilham uma elevada 
identidade das sequências. Estas regiões conservadas estão intervaladas com regiões 
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de sequências hipervariáveis, que podem ser devidas a substituições de bases, 
inserções e delecções de pequenos segmentos de nucleotídeos. Estas regiões são 
filogeneticamente relevantes pois relacionam-se com a caracterização genética de cada 
espécie (Yang et al., 2006). As conservadas servem como locais de “annealing” para os 
“primers” correspondentes, e as variáveis podem ser usadas para diferenciação 
filogenética, possibilitando a classificação dos microrganismos em dois domínios 
(Bacteria e Archaea) e em níveis taxonómicos mais distintos (Talbot et al., 2008). Como 
os produtos PCR das regiões conservadas amplificadas com “primers” universais têm 
frequentemente tamanho semelhante, a diferenciação deve ser adquirida com base na 
composição nucleotídica. Na ausência de regiões altamente conservadas no gene a 
estudar, podem escolher-se regiões com um grau inferior de conservação como locais 
de “annealing” com “primers” degenerados, aumentando, no entanto, o risco de 
amplificação inespecífica (Nocker et al., 2007). As novas cadeias de DNA sintetizadas 
servem subsequentemente como “templates” para as mesmas sequências de “primers”, 
e ciclos sucessivos de “annealing”, extensão e dissociação de cadeias, produzem uma 
amplificação rápida e altamente específica da sequência desejada, podendo atingir 
aproximadamente 1 milhão de vezes o aumento na quantidade de DNA presente, ao fim 
de 25 ciclos (WS Atkins Environment, 2000).  
Com um cuidadoso desenho de “primers”, os ensaios por PCR também podem 
servir como uma ferramenta poderosa para estudar as funções biológicas no meio 
ambiente. Nyyssönen et al. (2006) demonstraram que pode obter-se informação 
quantitativa a partir da análise por PCR em tempo real ("real-time PCR”) e relacionou-a 
com o processo de degradação e tratamento dos contaminantes. A abordagem 
possibilita o desenho de “primers” correspondentes a grupos bacterianos com 
características de degradação e origens evolutivas específicas, resultando no aumento 
da confiança na aplicação dos métodos moleculares para monitorização dos processos 
ambientais. Os produtos PCR podem ser clonados e sequenciados ou podem ser 
submetidos a uma variedade de métodos de “profiling” genético. Existem várias 
modificações da metodologia PCR: i) em “nested PCR” (Puig et al., 1994; Tenreiro, 
2001), efectua-se inicialmente uma reacção de amplificação de um alvo genómico (e.g. 
com “primers” universais), seguida da reamplificação de uma região interna do genoma 
com “primers” mais específicos (e.g. exclusivos de uma espécie em particular), 
aumentando o nível de especificidade e a eficiência da amplificação; ii) em “in-situ PCR” 
(Porter et al., 1997), a amplificação efectuada com a célula microbiana intacta permite 
obter informação espacial sobre a expressão genética; iii) em “reverse transcriptase 
PCR” (Tsai et al., 1993), extrai-se o RNA e, por acção de uma transcriptase reversa 




iv) em “multiplex-PCR” (Bej et al., 1991), com vários pares de “primers”, produz-se a 
amplificação simultânea de diferentes alvos, permitindo o diagnóstico múltiplo baseado 
geralmente na diferente dimensão dos amplicões obtidos (Tenreiro, 2001; WS Atkins 
Environment, 2000). A especificidade dos “primers” pode ser testada através de 
“software” disponível (e.g. análise ProbeMatch do “website Ribosomal Database 
Project” (RDP, http://rdp.cme.msu.edu/) e pesquisa BLAST (da NCBI, Altschul et al., 
1990) por homologia (Talbot et al., 2008). 
No entanto, quando se utilizam métodos que usam produtos PCR deve-se ter 
em conta a possibilidade de aparecimento de artefactos que podem levar a uma 
avaliação exagerada da diversidade da comunidade. Teoricamente, a formação de 
quimeras poderá ser menor durante amplificações que usam DNA polimerases com 
rendimentos mais elevados e diminuem à medida que o tempo de extensão aumenta e 
o número de ciclos diminui (Qiu et al., 2001). Os artefactos de PCR, como a 
amplificação preferencial de certos tipos de sequências, a formação de sequências 
quiméricas e falsos positivos devidos a contaminação experimental, podem dar uma 
ideia incorrecta da diversidade presente nas comunidades microbianas em amostras 
ambientais (Pontes et al., 2007). Por estes motivos, os parâmetros calculados a partir 
de “fingerprints” devem ser interpretados como uma mera indicação e não como uma 
medida absoluta do grau de diversidade numa comunidade bacteriana (Marzorati et al., 
2008). A detecção directa das moléculas de rRNA, sem amplificação, é uma alternativa 
interessante para evitar os enviesamentos do PCR. Além disso, como estas moléculas 
são transcriptas apenas em células que estão metabolicamente activas e são 
rapidamente degradadas quando o metabolismo cessa, a análise directa das moléculas 
de rRNA pode revelar a diversidade e, até certo ponto, a quantidade de organismos 
metabolicamente activos (Lau et al., 2007). 
 
1.2.3.1. Métodos de análise de “fingerprinting”  
Nos últimos 25 anos, vários métodos de análise de "fingerprinting” têm sido 
desenvolvidos. Estes métodos são realizados através da avaliação de perfis de bandas 
de produtos PCR em géis, e são usados para identificar diferenças entre comunidades 
e para avaliar alterações na estrutura das comunidades microbianas, em resposta a 
perturbações ambientais (Chabaud et al., 2008; Chamkha et al., 2008; Dahllöf, 2002). 
Os métodos de “fingerprinting” genético são úteis para: o conhecimento das 
comunidades bacterianas e do seu papel no ciclo biogeoquímico; o desenvolvimento do 
conhecimento genómico e proteómico ambiental; desenvolver estratégias de controlo 
para evitar a contaminação ambiental; estudar os processos de biorremediação; 
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controlar a qualidade dos alimentos e produtos lácteos; gestão agrícola; supressão de 
patogénicos; diagnósticos e saúde pública; descoberta de compostos bioactivos em 
bactérias ambientais. Permitem efectuar, fácil e rapidamente, comparações em 
simultâneo de diferentes amostras ambientais (Grant et al., 2004), analisar a 
diversidade genética numa comunidade bacteriana, analisar as comunidades 
bacterianas activas nas amostras, detectar a heterogeneidade nos genes de rRNA 16S 
e produzem resultados reprodutíveis. No entanto, dependem de lise celular e da 
eficiência da extracção dos ácidos nucleicos, estão sujeitas aos problemas inerentes à 
amplificação de DNA por PCR, a informação das sequências para os estudos 
filogenéticos ainda é limitada e existem dificuldades em aceder aos dados funcionais e 
em estimar o número de bactérias nos ambientes naturais (Kent et al., 2002; Pontes et 
al., 2007). 
A escolha dos métodos de análise depende da complexidade da comunidade, 
da competência do pessoal no laboratório, dos resultados pretendidos, da 
disponibilidade do equipamento, e de limitações orçamentais e de tempo. Embora os 
métodos de “profiling” permitam uma rápida pesquisa e comparação das comunidades, 
quando é necessário identificar filogeneticamente os membros da comunidade torna-se 
inevitável efectuar a sequenciação dos respectivos fragmentos ou de uma biblioteca 
completa de clones. Nesta área, desenvolveu-se a computorização ou automatização, 
permitindo o tratamento de elevados números de dados, maior reprodutibilidade, 
manutenção mínima e uma diminuição de custos efectiva.  
As estratégias metodológicas ideais para estudos de Ecologia Microbiana devem 
conseguir revelar o conhecimento qualitativo e quantitativo da composição dos 
consórcios microbianos, permitindo assim inferir as suas potenciais funções (Smalla et 
al., 2007). Neste âmbito, uma análise quantitativa de genes funcionais é um 
complemento fundamental para estas estratégias visto que completa o estudo 
sinergético das populações microbianas envolvidas e do seu desempenho num 
determinado processo. 
Métodos como análise dos produtos de restrição enzimática do DNA ribossomal 
amplificado (ARDRA, “amplified ribosomal DNA restriction analysis”, Acinas et. al., 
1997), análise automatizada do espaço intergénico ribossomal (ARISA, “automated 
ribosomal intergenic spacer analysis”, Fischer & Triplett, 1999), e análise de 
polimorfismo do tamanho do fragmento de restrição terminal (T-RFLP, “terminal-
restriction fragment length polymorphism”, Liu et. al., 1997), amplificam as sequências 
dos genes SSU rRNA de todas as espécies presentes numa comunidade procariota 




comunidade no momento da amostragem (McInerney et al., 2002). A técnica LH–PCR 
(“length heterogeneity-PCR”, Suzuki et al., 1998) tem sido usada para estimar a 
diversidade bacteriana numa variedade de ecossistemas (Bernhard et al., 2005; 
Litchfield & Gillevet, 2002; Mills et al., 2003; Ritchie et al., 2000; Suzuki et al., 1998; 
Tiirola et al., 2003; Yang et al., 2006). 
Os métodos como electroforese em gel com gradiente desnaturante ou de 
temperatura (Muyzer et. al., 1993), DGGE (“denaturing gradient gel electrophoresis”) e 
TGGE (“temperature gradient gel electrophoresis”) respectivamente, e o método de 
amplificação aleatória de DNA polimórfico (RAPD, “random amplified polymorphic DNA”, 
Breen et al., 1995) possibilitam uma forma de comparar diferentes comunidades por 
exemplo, em bioreactores e de monitorizar alterações na população de um bioreactor 
ao longo do tempo. A análise de polimorfismos conformacionais em DNA de cadeia 
simples por PCR (PCR-SSCP, “single strand conformation polymorphism”, Lee et al., 
1996) possibilita a separação dos fragmentos de DNA com tamanho igual mas 
composição diferente. Os métodos de coloração específica, como a hibridação in situ 
por fluorescência (FISH, “fluorescence in situ hybridization”) com sondas 
oligonucleotídicas para o rRNA 16S, permitem a detecção e localização de 
microrganismos directamente nos seus habitats naturais. O método FISH tem sido 
aplicado como uma ferramenta de monitorização molecular (Sekiguchi et al., 1999), 
combinando a precisão molecular com a da microscopia para a identificação 
filogenética. Outras técnicas, recentemente desenvolvidas e baseadas em 
“microarrays”, permitem a detecção em simultâneo de milhares de alvos de DNA e são 
decisivas para o rendimento e sensibilidade da descrição da diversidade microbiana 
(Lau et al., 2007). A sequênciação após clonagem de genes de rRNA 16S, abordagem 
apresentada por Pace et al. (1986) para estudar as comunidades microbianas, apesar 
da boa resolução filogénica não é o método mais eficiente devido ao facto de a maioria 
das sequências dos genes de rRNA 16S estar conservada entre os procariotas (Ashby 
et al., 2007; Stackebrandt et al., 1993).  
Uma breve síntese das metodologias genotípicas frequentemente usadas com 
sucesso em Ecologia Microbiana, para o estudo das comunidades e da diversidade nos 
ecossistemas, é apresentada na Tabela 1.3 e comparada com a sequenciação e 
clonagem. No entanto, existem informações mais detalhadas destes métodos e das 
suas limitações em publicações recentes (Blackwood et al., 2003; van Elsas et al., 1998; 
Head et al., 1998; Marsh, 1999; Nocker et al., 2007; Ranjard & Richaume, 2001; Talbot 




Tabela 1.3 – Vantagens, desvantagens e principais aplicações de diferentes métodos de 
“profiling” genotípico usados para estudar ecossistemas microbianos complexos (adaptado de 
Nocker et al., 2007; Talbot et al., 2008; Zoetendal et al., 2004). 
Método Vantagem Desvantagem Aplicação 
Clonagem e 
sequenciação 





Novos “primers” ou sondas 
O passo da clonagem é 
demorado 
Sujeito aos problemas do 
PCR 
Não é adequado para usar 
na monitorização em 
bioreactores 
Quando a atribuição 
filogenética é relevante e o 




Não é necessário 
equipamento especial 
Necessita de várias 
restrições para resolução 
genotípica adequada 
Trabalhoso e moroso 
Comparação de baixa 
resolução entre 
comunidades simples, ou 
como uma ferramenta de 
triagem para a 
identificação de clones 
com interesse para 
sequenciação 
ARISA 
Resolução elevada em 
diferenças subtis 
Compatível com RFLP e 
sequenciação para análise 
consequente posterior 
Não é necessário a digestão 
com enzimas de restrição 
Um único indivíduo pode 
contribuir para mais do 
que um sinal devido à 
variação de tamanho 
interoperões 
Amplicões mais curtos são 
representados em excesso 
Múltiplos ISR* num 
genoma 
Resolução elevada de 
diferenças subtis nas 
espécies  
T-RFLP 
Análise comparativa rápida 
Muito sensível 
Potencial para rendimento 
elevado 
Simulação possível com 
bases de dados 
Atribuição filogenética de 
sinais é potencialmente 
directa  
Sujeito aos problemas do 
PCR 
Restrições múltiplas são 
necessárias para uma 
análise precisa 
Semi-quantitativo 
A identificação requer uma 
biblioteca de clones 
Monitorização de alterações 
em comunidades com 




Análise comparativa rápida 
As bandas podem ser 
excisadas do gel para 
sequenciação 
Acessibilidade 
Sujeito aos problemas do 
PCR 
O “primer” com “clamp” 
GC diminui o rendimento 
e favorece os dímeros 
Semi-quantitativo 
A identificação requer uma 
biblioteca de clones 
Dificuldade em comparar 
geis 
Sensibilidade limitada 
Monitorização de alterações 
em comunidades 
/populações com um 








Tabela 1.3 – (Continuação). 
Método Vantagem Desvantagem Aplicação 
SSCP 
Análise comparativa rápida 
Sensibilidade elevada 
Não há digestão com 
enzimas de restrição 
Não são necessários 
“primers”com “clamp” 
As bandas podem ser 
excisadas do gel para 
sequenciação 
Compatibilidade com 
métodos de análise de alto 
rendimento automatizados 
Sujeito aos problemas do 
PCR 
Taxa elevada de 
“reannealing” das cadeias 
simples, com elevadas 
concentrações de DNA 
Semi-quantitativo 
Obtém-se mais do que uma 
conformação estável por 
espécie 
A identificação requer uma 
biblioteca de clones 
Monitorização de alterações 
em comunidades 
/populações quando se 
pretende sensibilidade 
elevada sem necessidade 
de usar enzimas de 










Requer informação das 
sequências 
Laborioso ao nível das 
espécies 
Permite efectuar uma 
quantificação exacta numa 
população desconhecida, 
fornecendo informação 
sobre o estado metabólico 
dos seus membros (activos 




Simples e robusto 
Resolução filogenética 
limitada 
Monitorizar a dinâmica das 
comunidades microbianas 
em stress, com baixa 
diversidade 
*ISR, Região do espaço intergénico (“intergenic spacer region”) 
 
ARISA - A análise do separador intergénico do rRNA (RISA, “rRNA intergenic spacer 
analysis”) fornece uma estimativa da diversidade microbiana e da composição da 
comunidade (Borneman & Triplett, 1997). Envolve a amplificação por PCR do DNA total 
da comunidade bacteriana da região separadora intergénica (ISR, “intergenic spacer 
region”), entre os genes de rRNA da subunidade pequena (16S) e da subunidade 
grande (23S), no operão do rRNA, com “primers” oligonucleotídicos direccionados para 
as regiões conservadas nos genes 16S e 23S (Talbot et al., 2008). Esta região 
apresenta grande heterogeneidade quer no tamanho, quer na sequência de 
nucleotídeos, sendo explorada a heterogeneidade do tamanho do espaço intergénico. O 
produto PCR (uma mistura de fragmentos dos membros da comunidade) é visualizado 
por electroforese em gel de poliacrilamida. O resultado é um padrão de bandas 
complexo que fornece um perfil específico da comunidade, em que cada banda de DNA 
deverá corresponder a pelo menos um organismo no conjunto original. A identificação 
filogenética dos organismos representados palas bandas RISA pode ser obtida pela 
excisão das bandas, extracção e clonagem do DNA e sequenciação da região SSU 
I. Introdução 
 47
rRNA (aproximadamente 138 bases) do produto RISA. As limitações desta metodologia 
(morosa e limitada pela necessidade de efectuar a coloração com nitrato de prata) 
conduziram ao desenvolvimento duma versão automatizada (ARISA), com utilização de 
um sequenciador automático, semelhante às técnicas de análises por T-RFLP e LH-
PCR. Na abordagem automatizada, a amplificação por PCR é efectuada com “primers” 
marcados por fluorescência. O processo ARISA-PCR origina fragmentos de DNA 
fluorescentes que são detectados por laser, e podem ter até 1400 bp (Fisher & Triplett, 
1999). As duas maiores limitações referidas devem-se à amplificação preferencial por 
PCR dos amplicões RISA mais curtos, originando enviasamento quantitativo, e à 
variação no tamanho inter-operões num único genoma (numa única espécie), devido à 
presença de múltiplos operões ribossomais genómicos (Nagpal et al., 1998), que fazem 
com que um único organismo possa contribuir para mais do que um amplicão RISA e, 
consequentemente, mais do que um sinal (Nocker et al., 2007). Não obstante, ARISA 
tem sido usado na determinação da composição da comunidade bacteriana e fúngica 
de diversos tipos de solos (Hewson & Fuhrman, 2004; Ranjard et al., 2001) e é muito 
sensível para detectar alterações subtis que ocorram na comunidade (Talbot et al., 
2008). 
 
DGGE/TGGE – É uma das técnicas de “fingerprinting” mais frequentemente utilizada 
para avaliar a estrutura das comunidades microbianas complexas, em amostras 
ambientais (Doaré-Lebrun et al., 2006; Kirk et al., 2004; Muyzer & Smalla, 1998). Os 
fragmentos de cadeia dupla de DNA obtidos por amplificação PCR são separados por 
electroforese em condições desnaturantes providenciadas por ureia e formamida 
(DGGE) ou por temperatura (TGGE). Os produtos PCR de espécies microbianas 
diferentes com tamanho idêntico mas sequências de pares de bases diferentes (Doaré-
Lebrun et al., 2006; Talbot et al., 2008) são separados, durante a migração 
electroforética, porque atingem os respectivos pontos de fusão em locais diferentes do 
gradiente do gel (Moeseneder et al., 1999; Zhang et al., 2000). A desnaturação parcial 
causa uma diminuição significativa na migração electroforética da molécula de DNA, 
sendo a posição no gel determinada pela sequência e composição do DNA: geralmente, 
as sequências ricas em A+T desnaturam em concentrações desnaturantes inferiores às 
ricas em G+C. O teor possível em G+C nos genes de rRNA 16S bacterianos varia 
aproximadamente entre 45 a 65%. Assim, quanto mais ampla for a capacidade de um 
ambiente (o número de indivíduos que as fontes de um ambiente podem sustentar), 
maior é a probabilidade deste apresentar um elevado número de bandas com grande 




das extensões G+C dentro do gene de rRNA 16S (Marzorati et al., 2008). A 
electroforese dos fragmentos de DNA é efectuada a temperaturas elevadas (50-60ºC) 
num gel de acrilamida com um gradiente de desnaturação (DGGE), ou com um 
gradiente crescente de temperatura no gel mas com uma concentração de reagentes 
desnaturantes constante (TGGE). Para analisar os produtos, utiliza-se uma sequência 
rica em G+C (“clamp GC”) com 35-40 bp (Kirk et al., 2004; Muyzer et. al., 1993), no 
terminal 5’ de um dos “primers” usados para a amplificação, o qual é depois incorporado 
num dos terminais do produto durante a PCR. O “clamp GC” é muito termoestável e 
serve para modificar o ponto de fusão dos fragmentos, evitando a completa separação 
das cadeias de DNA (Gasser, 1998; Muyzer et. al., 1993). A vantagem do TGGE sobre 
o DGGE é que é possível efectuar uma triagem de todas as amostras mais rápida e 
eficazmente. No entanto, a especificidade é ligeiramente inferior (WS Atkins 
Environment, 2000).  
Os “fingerprints” das comunidades bacterianas de amostras diferentes podem 
ser comparados num único gel, sendo o perfil DGGE ou TGGE de uma amostra o 
“fingerprint” da sua comunidade. Após coloração, assume-se que cada banda no gel 
representa uma sequência de rDNA 16S específica para uma determinada espécie 
microbiana, sendo possível identificar as espécies pela posição da banda no gel (Zhang 
et al., 2000). Após selecção, as bandas individuais com mais interesse para o estudo 
em curso são excisadas do gel e identificadas através de sequenciação. No entanto, 
uma fraca qualidade de sequenciação pode ocorrer devido a que diferentes fragmentos 
com mobilidade electroforética semelhante podem corresponder a filótipos diferentes. A 
clonagem das bandas excisadas, apesar de ser um processo mais trabalhoso, tem a 
vantagem de ser obterem sequências mais fiáveis (George et al., 2008; Nocker et al., 
2007). No entanto, neste método a separação de várias espécies em condições 
desnaturantes é muito exacta, visto que as mesmas espécies que diferem num par de 
bases na sequência do DNA podem distinguir-se (Muyzer, 1998) e, tal como em todas 
as técnicas, uma optimização e aplicação de condições certas e específicas do conjunto 
de amostras em estudo aumenta o poder de resolução do método DGGE/TGGE (Kirk et 
al., 2004).  
Com estes métodos, é ainda possível realizar uma estimativa semi-quantitativa 
da abundância dos filótipos por comparação das intensidades das bandas, apesar de as 
sequências menos abundantes não serem suficientemente amplificadas para se 
visualizarem as bandas num gel DGGE/TGGE (o limite de detecção da técnica é de 1 – 
2% do DNA total), o que significa que apenas as espécies mais dominantes podem ficar 
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representadas nos perfis (MacNaughton et al., 1999; Marzorati et al., 2008; Nocker et 
al., 2007; Wang et al., 2008; Zoetendal et al., 2005).  
No entanto, Watts et al. (2001) alertaram para a possibilidade de formação de 
quimeras (Wintzingerode et al., 1997) durante a amplificação por PCR e da existência 
de múltiplos operões rRNA heterogéneos em cada espécie (o número de cópias dos 
genes de rRNA nos genomas de diferentes organismos pode variar entre 1 a 14; Head 
et al., 1998), os quais podem originar múltiplos fragmentos de DNA para uma única 
espécie (Klappenbach et al., 2000). Por isso não se pode assumir que os fragmentos 
rDNA (ou bandas) com a mesma distância de migração relativa em diferentes linhas de 
um gel DGGE, representem necessariamente o mesmo microrganismo (Gelsomino et 
al., 1999); e a mesma espécie bacteriana pode originar bandas múltiplas devido aos 
genes de rRNA 16S com sequências ligeiramente diferentes (Kirk et al., 2004; Marzorati 
et al., 2008). O tamanho do fragmento de rDNA 16S amplificado por PCR é determinado 
pela série de “primers” seleccionados, sendo que os fragmentos mais curtos, com cerca 
de 200-400 bp, são os mais usados para uma melhor separação, com o risco de não se 
conseguir efectuar uma análise filogenética com segurança devido ao pequeno 
tamanho da sequência não conter informação filogenética suficiente para uma 
classificação taxonómica correcta (Hugenholtz et al., 1998; Nocker et al., 2007). Nestes 
casos, existe a possibilidade de mais do que uma espécie possuir a mesma sequência 
no fragmento seleccionado e não se poder diferenciar por DGGE/TGGE (Schabereiter-
Gurtner et al., 2001; Zhang et al., 2000). A co-migração de várias sequências de rDNA 
16S diferentes, com o mesmo ponto de fusão e que ocupam a mesma posição no gel, 
resulta na sobreposição de bandas DGGE/TGGE que não podem ser directamente 
sequenciadas (Felske et al., 1998). Uma possibilidade de ultrapassar este problema é 
através da construção de bibliotecas de clones de rDNA 16S seguida de uma triagem 
dos diferentes clones por DGGE/TGGE (Schabereiter-Gurtner et al., 2001; Talbot et al., 
2008). Outro problema está relacionado com o “background” da coloração que, por 
vezes, dificulta a distinção entre o “background” e as bandas mais fracas 
correspondentes às espécies menos abundantes na amostra. Nos programas 
informáticos usados para reduzir artificialmente o “background” é necessário introduzir 
um limite. Ao converter uma imagem com manchas em padrões de bandas nítidas, a 
imagem obtida pode não reflectir a comunidade por completo (Nocker et al., 2007).  
Apesar destas limitações, é reconhecido pelos especialistas em Microbiologia 
Molecular e em Ecologia Microbiana que DGGE/TGGE são técnicas fiáveis, 
reprodutíveis, rápidas e económicas (Kirk et al., 2004; Muyzer & Smalla, 1998). Esta 




alterações na composição e dinâmica microbianas que ocorrem ao longo do tempo em 
processos tecnológicos, como por exemplo bioremediação de solos e biotratamentos de 
efluentes. Além disso este tipo de monitorização molecular permite a avaliação e 
comparação da eficiência de diferentes biotratamentos, visto que um grande número de 
amostras pode ser analisado em simultâneo e com considerável rapidez. Os seguintes 
estudos são exemplo de diversas aplicações desta metodologia: comparação da 
composição microbiana entre diversos tipos de bioreactores (Díaz et al., 2006), em 
bioreactores UASB mesofílicos e termofílicos (LaPara et al., 2000; Liu et al., 2002a; 
2002b), em bioreactores CSTR (Rincón et al., 2006; Ueno et al., 2001), em bioreactores 
e culturas de enriquecimento em anaerobiose (Calli et al., 2005; Sousa et al., 2007; 
Tresse et al., 2005), e em bioreactores de biomassa granular de leito expandido 
(EGSB, “expanded granular sludge bed”); para analisar a biodiversidade de lamas 
granulares (Chan et al., 2001; Pereira et al., 2002; Roest et al., 2005; Zhang et al., 
2005); para determinar a diversidade de populações redutoras de sulfato em biofilmes 
anaeróbicos (Santegoeds et al., 1998); para avaliar a diversidade e dinâmica das 
comunidades bacterianas em águas estuarinas (Henriques et al., 2006), em rios e lagos 
(Figueiredo et al., 2007) e em lagoas arejadas de ETARs (Moura et al., 2009) ou de 
solos para observar as alterações nas comunidades devidas a contaminação por 
xenobióticos (El Fantroussi et al., 1999a; 1999b; George et al., 2008; MacNaughton et 
al., 1999). 
 
RAPD - Estes “DNA fingerprints” podem ser usados numa análise comparativa para 
monitorizar a dinâmica estrutural que ocorre na composição da comunidade microbiana 
como resposta a alterações ao longo do tempo, e contribuem para entender a relação 
que existe entre a Ecologia e as condições que favorecem a estrutura de uma 
população em relação a outra (Deutschbauer et al., 2006; McInerney et al., 2002). No 
entanto, a reprodutibilidade baixa dos padrões de bandas gerados por esta técnica 
torna difícil efectuar a normalização dos dados e não possibilita as comparações inter-
laboratoriais (Yan et al., 2007). 
 
PCR-SSCP – A análise através deste método aproveita o facto de uma modificação 
numa única base poder alterar a conformação das moléculas de DNA, resultando numa 
mobilidade electroforética diferente num gel em condições nativas. Zumstein et al. 
(2000) desenvolveram um processo adaptado a um sequenciador de DNA automático, 
em que uma cadeia do produto PCR da região V3 variável do rDNA 16S é marcada por 
fluorescência. Os produtos são desnaturados e separados, em electroforese de gel 
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nativa, por diferenças de tamanho e de estrutura secundária. Numa avaliação da 
dinâmica da comunidade microbiana, em bioreactores anaeróbicos, obtiveram um perfil 
em que cada pico pode ser correlacionado com a sequência V3 rDNA 16S do 
microrganismo. Este método tem como principais desvantagens o “re-annealing” de 
uma cadeia simples de DNA durante a migração electroforética, especialmente quando 
a concentração de DNA é elevada, e a formação de mais do que uma conformação 
estável que resulta na presença de bandas extra. A falta de consistência encontrada 
entre parâmetros físico-químicos e os resultados da análise molecular poderá ser 
explicada pela hipótese de que o DNA de bactérias inactivas pode ter sido amplificado 
na mesma proporção de DNA de bactérias metabolicamente activas (Talbot et al., 
2008). 
 
T-RFLP – Este método, uma variante de ARDRA, é uma abordagem automatizada que 
combina electroforese capilar (CE, “capillary electrophoresis”) com detecção por 
fluorescência induzida por laser (LIF, “laser-induced fluorescence”), através de PCR 
com “primers” marcados com fluorocromos TET (4,7,2’,7’-tetracloro-6-
carboxifluoresceína) ou 6-FAM (fosforamidite 6-carboxifluoresceína) (Kirk et al., 2004; 
Moeseneder et al., 1999), e a digestão dos produtos PCR por enzimas de restrição para 
produzirem os fragmentos terminais marcados. Este método pode ser associado à 
técnica de PCR uma vez que, depois de amplificado, o fragmento de DNA pode ser 
cortado em fragmentos de restrição, obtendo-se fragmentos com tamanho que varia de 
100 bp a 10 kbp, e separados por electroforese em gel de agarose de acordo com o seu 
tamanho. Tal como com a técnica PCR, não consegue distinguir microrganismos viáveis 
de não viáveis (Miguel, 2007). A determinação exacta do tamanho do fragmento 
consegue-se com o recurso a marcadores internos de tamanho em cada perfil, 
fornecendo dados numéricos com uma boa resolução. Teoricamente, os dados obtidos 
com o método podem ser comparados com os dados esperados obtidos em bases de 
análise de sequências de genes de rRNA 16S conhecidas para inferir a provável 
composição de uma amostra (Dunbar et al., 2001; Kent et al., 2002). Existem várias 
ferramentas na ‘Internet’ que permitem aos utilizadores identificar as populações 
prováveis das comunidades microbianas [e.g., TAP-TRFLP (http://rdp.cme.msu.edu), 
torast (http://www.torast.de), e MiCA (http://mica.ibest.uidaho.edu/)], baseando-se nos 
dados obtidos por T-RFLP (Kent et al. 2003; Schütte et al., 2008; Shyu et al. 2007; Wise 
& Osborn 2001).  
De todos os métodos, o T-RFLP é o único que não recorre à sequenciação 




provavelmente, o mais reprodutível (Katsivela et al., 2005). A variante ARDRA 
apresenta uma banda por cada espécie uma vez que apenas o fragmento que contém o 
local respeitante ao “primer” marcado por fluorescência será detectado (Dahllöf, 2002). 
A detecção bem sucedida de OTUs menos abundantes é importante para a 
determinação da diversidade bacteriana presente num certo habitat e na averiguação 
da importância do papel destes membros da comunidade na transformação de matéria 
orgânica dissolvida, bem como das actividades de competição entre si em resposta a 
alterações nas condições ambientais (Moeseneder et al., 1999). Assim, a análise por T-
RFLP também fornece dados quantitativos sobre cada fragmento detectado, incluindo o 
tamanho de pares de bases e a intensidade da fluorescência (Blackwood et al., 2003; 
Terahara et al., 2004). Este método tem sido usado com sucesso (Mills et al., 2003), por 
exemplo, para a diferenciação de comunidades bacterianas em amostras marinhas 
(Moeseneder et al., 1999), no trato digestivo de peixes (van der Maarel et al., 1998), em 
amostras de solo (Bruce, 1997; Clement et al., 1998; Dunbar et al., 2000; Osborn et al., 
2000), em culturas de enriquecimento ao longo do tempo (Chin et al., 1999a; 1999b; 
Knight et al., 1999), no tratamento de águas residuais em estações de lamas, ou em 
bioreactores laboratoriais (Liu et al., 1997; Terahara et al., 2004), e na bioremediação 
in-situ de lamas de resíduos de petróleo, em “landfarming” (Katsivela et al., 2005). No 
entanto em comunidades bacterianas de solo altamente complexas, o método tem-se 
revelado pouco eficaz para avaliar a riqueza relativa dos filótipos e a estrutura (Dunbar 
et al., 2001). Uma desvantagem deste método é dificuldade de seleccionar as enzimas 
de restrição nos casos em que as sequências não são conhecidas. Quando se usaram 
sequências conhecidas numa biblioteca genómica, verificou-se que muitas espécies 
partilhavam o mesmo tamanho do fragmento, apesar da criteriosa selecção das 
enzimas de restrição (Dahllöf, 2002). Além disso, muitos dos organismos que não estão 
filogeneticamente relacionados podem produzir fragmentos com o mesmo tamanho, 
subestimando a verdadeira diversidade da comunidade inteira (Talbot et al., 2008). 
 
LH-PCR – A análise dos perfis baseia-se na variação inerente aos tamanhos 
das sequências das regiões variáveis do gene SSU rRNA (Talbot et al., 2008). Os 
polimorfismos naturais de tamanho na região 5’ das moléculas reflectem-se nos 
tamanhos dos fragmentos de DNA do amplicão PCR. Num electroferograma de LH-
PCR, os picos correspondem a genes de rRNA que foram amplificados. A abundância 
relativa do gene (medida como fluorescência relativa) é representada no eixo vertical 
em função do tamanho das moléculas no eixo horizontal (Carlson et al., 2002; Kan et 
al., 2007). A maior vantagem deste método é o facto de ser uma forma rápida de 
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analisar e comparar comunidades num grande número de amostras (Bernhard et al., 
2005). Outras vantagens são: i) os produtos PCR não requerem pós-purificação nem 
digestão por enzimas de restrição e podem ser analisados directamente num 
sequenciador; ii) os perfis das réplicas são altamente reprodutíveis se o método de 
extracção de DNA for robusto e o DNA metagenómico for quantificado; e iii) efectua 
uma avaliação rápida das alterações nas comunidades microbianas em biotratamentos, 
ou ao longo do tempo e do espaço (Mills et al., 2007). Uma desvantagem do método é 
que múltiplos organismos, que não se relacionam filogeneticamente, podem originar 
fragmentos com o mesmo tamanho e não se distinguirem uns dos outros no perfil. No 
entanto, o objectivo de um método de “profiling” é fornecer um padrão global da 
comunidade, em vez de identificar absolutamente cada espécie ou género em termos 
individuais nessa comunidade. Os picos individuais exibidos convertem-se em 
unidades, ou filótipos, usados no processo de monitorização (Mills et al., 2003). Os 
dados são filogeneticamente relevantes porque os tamanhos dos amplicões produzidos 
(i.e., a variação natural do tamanho dentro das sequências), podem ser comparados 
com as sequências taxonómicas específicas depositadas nas bases de dados, com o 
apoio de ferramentas comuns de alinhamento e análise de sequências (Bernhard et al., 
2005; Mills et al., 2006). No entanto, reconhece-se que cada fragmento, ou amplicão, 
não representa provavelmente uma única espécie, e reflecte a heterogeneidade do 
operão rRNA 16S encontrada nos microrganismos (Klappenbach et al., 2000; 
Wintzingerode et al., 1997). Também se reconhece que a diversidade (ou riqueza de 
espécies) microbiana completa das comunidades não está provavelmente representada 
no perfil. Por isso, apenas são representados os filótipos dominantes ou minimamente 
detectáveis e os “templates” que foram amplificados com eficiência pela série de 
“primers” universais (Kolehmainen et al., 2008; Mills et al., 2003).  
Yang et al. (2006) introduziram o conceito de perfil combinado, o qual pode ser 
traduzido como o encadeamento de perfis normalizados de amplicões que foram 
obtidos usando diferentes pares de “primers” na mesma amostra (análogo à análise de 
múltiplos loci). O sistema de amplicões com tamanhos heterogéneos assim obtido 
origina um perfil da comunidade baseado nos padrões de tamanhos de produtos 
amplificados (amplicões) fornecendo uma forma rápida e pouco dispendiosa para 
distinguir entre comunidades, sem ser necessário identificar as espécies individuais.  
A técnica tem mostrado ser uma ferramenta poderosa para estudos de sistemas 
naturais complexos. É atractiva pela sua simplicidade, robustez, rapidez, elevada 
reprodutibilidade e baixo custo (Ritchie et al., 2000; Talbot et al., 2008). A utilização 




realçar a dinâmica das comunidades microbianas em stress, que podem estar 
representadas com uma diversidade fraca, durante a biodegradação de contaminantes 
ambientais (Mills et al., 2003). A heterogeneidade dos tamanhos de fragmentos tem 
sido usada para estimar a diversidade bacteriana numa variedade de ecossistemas e 
analisar a dinâmica da comunidade microbiana (Bernhard et al., 2005; Kolehmainen et 
al., 2008; Litchfield & Gillevet, 2002; Mills et al., 2003; Ritchie et al., 2000; Suzuki et al., 
1998; Tiirola et al., 2003). 
 
FISH – O método FISH envolve a marcação de sequências de ácidos nucleicos 
específicas no interior de células intactas com os vulgarmente chamados corantes 
filogenéticos e permite efectuar uma quantificação exacta numa população 
desconhecida, fornecendo informação sobre o estado metabólico dos seus membros 
(activos e não activos; vivos ou não) devido à correlação entre estas sondas 
oligonucleotidicas e o rRNA da célula (DeLong et al., 1989; Wallner et al., 1993). Este 
método é também muito eficiente para analisar as comunidades microbianas 
imobilizadas, como em biofilmes e flocos, que têm o problema adicional do seu estado 
físico de aglomeração. Díaz et al. (2006) analisaram, com este método, a estrutura dos 
grânulos e a distribuição e diversidade das populações microbianas, num bioreactor 
anaeróbico. 
A abordagem FISH é frequentemente aplicada na quantificação de células 
bacterianas em amostras ambientais, uma vez que a enumeração se baseia em 
contagens celulares, e para verificar o nível de actividade metabólica através da análise 
da intensidade da fluorescência no interior das células positivas. As principais 
desvantagens da técnica FISH estão relacionadas com o pequeno número de sondas 
que podem ser usadas por análise e, além disso, o desenvolvimento de sondas está 
dependente das sequências do gene de rRNA 16S depositadas em diferentes bases de 
dados, limitando a técnica à especificidade taxonómica das sondas. Outras dificuldades 
incluem o número de ribossomas por célula, a acessibilidade do alvo, a permeabilização 
da célula bacteriana (Talbot et al., 2008; Zoetendal & Mackie, 2005), e o limite de 
resolução das técnicas de microscopia usadas para visualizar as sondas marcadas com 
fluorescência [microscopia óptica de epifluorescência, microsocopia confocal de 
varrimento laser (CLSM, “confocal laser scanning microscopy”) e citometria de fluxo; 
Zoetendal et al., 2005].  
A metodologia FISH é frequentemente associada a outras técnicas tal como 
MAR-FISH (Lee et al., 1999) que combina FISH com microautoradiografia (MAR). 
Assumindo a necessidade de se trabalhar com sondas marcadas radioactivamente, 
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este método pode ser usado para correlacionar a identidade filogenética e a actividade 
específica relativa dos microrganismos numa comunidade microbiana complexa, ao 
nível monocelular (Okabe et al., 2004). Recentemente, desenvolveu-se um novo 
método designado por SEM-ISH (Gérard et al., 2005; Kenzaka et al., 2005) baseado no 
método FISH e que permite a identificação de células individuais por microscopia SEM.  
 
DNA “microarrays” - Os “chips” de DNA permitem monitorizar a hibridização de 
milhares de sondas de DNA para genes alvo (“DNA probes targeting genes”) em 
simultâneo num único “chip”. Este método baseia-se num processo de hibridação entre 
duas cadeias de ácidos nucleicos marcados por fluorescência, alvo e sonda, as quais 
hibridam caso sejam complementares e o sinal de hibridação de cada sonda pode ser 
registado num detector adequado. Os “microarrays” originam assim um padrão da 
composição idêntico a outras técnicas clássicas de “fingerprinting” mas, para além 
disso, também possibilitam a identificação instantânea dos organismos detectados 
(Wagner et al., 2007). Permitindo monitorizar sistemas complexos, os “microarrays” 
podem prever rigorosamente fenómenos de aglomeração, em lamas activadas, por 
detecção antecipada dos organismos que os causam (Moharikar et al., 2005). Apesar 
do seu potencial para mapear a diversidade total numa amostra, são ineficazes para 
detectar microrganismos cuja presença não seja conhecida a priori. A sua aplicação é 
por isso limitada à determinação de alterações que ocorram numa amostra já 
caracterizada, em habitats definidos, onde a diversidade microbiana seja bem 
conhecida (Dahllöf, 2002; Wagner et al., 2007). 
 
Clonagem e sequenciação – Esta metodologia fornece informação filogenética sobre 
os membros de uma comunidade microbiana e uma visão de quais os microrganismos 
presentes. A abordagem é adequada quando se pretende adquirir informação sobre as 
sequências para desenhar sondas para grupos alvo (ao nível taxonómico de família, 
género, espécie ou estirpe) em estudo. No entanto, se o principal objectivo for a 
monitorização de alterações na comunidade, esta abordagem é demasiado trabalhosa, 
morosa e dispendiosa se comparada com as técnicas de “fingerprinting” (Díaz et al., 
2006; Talbot et al., 2008; Zoetendal & Mackie, 2005). 
 
 Os métodos acima sinteticamente descritos, demonstram claramente a evolução 
e expansão das ferramentas moleculares para estudos de comunidades e consórcios 




desenvolvidas, se por um lado alargou o número e versatilidade de métodos adaptáveis 
a cada caso em estudo, por outro lado pode dificultar essa mesma selecção, visto que 
os resultados disponíveis no presente não permitem ainda atribuir a uma determinada 
técnica a “classificação” de excelente para um determinado tipo de amostras. Por esta 
razão, para cada tipo de amostras e consoante os seus objectivos, cada microbiologista 
tem de seleccionar a metodologia mais adequada comparando e assumindo as 
vantagens e desvantagens de cada uma. 
 Em análises mais refinadas, como no cálculo de índices de diversidade, é 
necessário assegurar que cada espécie esteja representada por uma única banda, com 
o objectivo de determinar correctamente as alterações na estrutura da comunidade. As 
técnicas que usam digestão com enzimas, como RFLP e SSCP, produzem picos 
múltiplos para cada espécie, tornando difícil avaliar posteriormente os perfis da 
comunidade. Estas técnicas são mais adequadas para pesquisa de bibliotecas de 
clones ou de isolados previamente à sequenciação (Dahllöf, 2002), mas há diversos 
obstáculos associados aos processos de restrição como por exemplo a digestão 
incompleta ou a necessidade de passos de purificação adicionais (Smalla et al., 2007). 
A impossibilidade de visualizar todas as amostras no mesmo gel e a potencial variação 
entre géis são apresentadas como sendo os maiores obstáculos que influenciam a 
análise DGGE e TGGE (Talbot et al., 2008). Os padrões de DGGE/TGGE e de SSCP 
permitem um acesso mais fácil à caracterização de bandas distintas, enquanto que o T-
RFLP parece ser mais aconselhável para uma análise de rotina de um grande número 
de amostras, porque não se verificam as dificuldades resultantes da variação entre géis 
e apresenta maior reprodutibilidade e potencial para automatização. O método T-RFLP 
é cinco vezes mais sensível que os métodos DGGE/TGGE para detectar ribótipos em 
amostras ambientais, favorecendo a aplicação daquela técnica em estudos de 
comunidades mais complexas e contendo espécies menos abundantes. Mas, como é 
possível excisar as bandas de géis de DGGE/TGGE, pode-se efectuar a sequenciação 
dos fragmentos de DNA, enquanto que esta informação, no caso dos métodos T-RFLP 
ou LH-PCR, só pode ser inferida. Por este motivo, a técnica DGGE/TGGE é a melhor 
opção quando o objectivo é descrever uma diversidade microbiana previamente 
desconhecida (Nocker et al., 2007).  
Embora as três técnicas DGGE/TGGE, SSCP e RAPD produzam perfis de 
comunidades complexas que não permitem obter, directamente, informação 
filogenética, permitem analisar e comparar a composição taxonómica da comunidade e 
observar diferenças na abundância de cada população microbiana, dentro da 
comunidade, através das diferenças nos perfis electroforéticos entre amostras 
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(Blackwood et al., 2003; Katsivela et al., 2005). A vantagem de SSCP, relativamente a 
DGGE e T-RFLP, é que não requer “primers” com “clamp GC” nem digestão com 
enzimas de restrição (Talbot et al., 2008).  
Os métodos ARISA, T-RFLP e LH-PCR foram desenvolvidos incorporando um 
sequenciador automático de DNA, para detecção a laser de fragmentos de DNA 
marcados com fluorescência (Mills et al., 2003), de forma a optimizar a detecção e 
resolução da análise de cada OTU representado por um fragmento de tamanho 
diferente, tornando possível os estudos quantitativos da estrutura e da dinâmica da 
comunidade microbiana (Grant et al., 2004). Estes dados podem ser usados para definir 
a diversidade da comunidade usando índices de similaridade, ou efectuar 
determinações de riqueza de espécies e equitabilidade (Kent et al., 2002). Quando 
comparado com ARISA e LH-PCR, a técnica T-RFLP é a mais demorada e dispendiosa, 
devido ao facto de ser necessário purificar e desalinizar os produtos PCR antes de se 
efectuar a digestão por restrição enzimática (Mills et al., 2003; Talbot et al., 2008). 
Smalla et al. (2007) efectuaram uma comparação inter-laboratorial das análises DGGE, 
SSCP e T-RFLP para os mesmos fragmentos do gene de rRNA 16S amplificados de 
DNA extraído de amostras de solos. Em todas as técnicas de “fingerprinting“ 
analisadas, os taxa relacionados filogeneticamente contribuíram para a mesma banda, 
menosprezando a diversidade, embora os tamanhos e intensidades relativas do sinal 
dos fragmentos terminais de DNA de restrição (T-RFs) individuais de uma amostra 
possam ser altamente reprodutíveis, tornando a técnica T-RFLP num excelente método 
para comparar rapidamente as comunidades microbianas. Estes estudos demonstraram 
que as três técnicas de “fingerprinting“ deram resultados semelhantes para a 
composição da comunidade bacteriana e que as diferenças obtidas para os padrões da 
comunidade eram correlacionáveis com os dados físico-químicos e biológicos das 
amostras.  
Combinações de vários métodos têm sido escolhidas para analisar as 
características fenotípicas, genómicas e filogenéticas com fins taxonómicos. Este tipo 
de estratégia denomina-se ‘abordagem polifásica’ e pode ser esquematizada de acordo 


























Figura 1.5. Estratégias possíveis para a detecção, caracterização e 
monitorização da diversidade em amostras ambientais utilizando métodos 
clássicos e técnicas independentes de cultura (Gaylarde et al., 2005). 
 
1.2.3.2. Ferramentas de estatística e índices de diversidade  
Os avanços nas metodologias de monitorização das alterações nas 
comunidades microbianas possibilitaram o processamento de muitas amostras em 
simultâneo. As séries de dados resultantes são extensas e demasiado complexas para 
se poderem analisar subjectivamente, sendo então necessáro recorrer a métodos 
estatísticos. 
A capacidade dos investigadores para quantificar a diversidade e testar muitas 
hipóteses em relação aos perfis e processos, nas comunidades microbianas, articula-se 
com a sua capacidade para caracterizar a diversidade e distribuição dos 
microrganismos numa grande variedade de habitats. Os índices de diversidade, 
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originalmente adoptados para macrorganismos, são frequentemente usados na análise 
de dados dos perfis das comunidades microbianas (Talbot et al., 2008). Uma avaliação 
correcta da composição destas comunidades permite efectuar a caracterização espacial 
e temporal dos modelos da diversidade, bem como das respostas a alterações nas 
condições ambientais, a perturbações e a tratamentos. Talvez o mais incómodo seja a 
tendência para simplesmente se ignorar o que é raro, e tirar conclusões relativamente à 
diversidade da comunidade bacteriana baseadas somente no número e na abundância 
em organismos numericamente frequentes. Esta abordagem pode conduzir a uma 
incorrecta interpretação dos dados e a conclusões erróneas. 
 Os polimorfismos da sequência de DNA, geralmente no gene de SSU rRNA, são 
usados para classificar a diversidade em termos de filótipos ou OTUs, sendo os 
organismos classificados em categorias distintas e possibilitando a quantificação da 
diversidade procariótica através do uso de índices de similaridade. Os índices de 
diversidade mais usados para definir a diversidade de uma comunidade microbiana, 
calculados a partir de dados de “fingerprint”, são a riqueza de espécies (S), a 
equitabilidade (E = H’/Hmax em que Hmax = log2S), o índice Simpson (Simpson, 1949) e o 
índice Shannon (H’, Shannon, 1948), assumindo que uma OTU corresponde a uma 
espécie (Talbot et al., 2008). A riqueza de espécies é representada pelo número de 
filótipos presente, i.e. o número total de bandas (Mills et al., 2003). A equitabilidade é 
uma medida de equidade da abundância, ou seja, uma amostra ambiental com uma 
abundância melhor distribuída é mais diversa do que uma amostra com espécies 
predominantes e dispersas (Talbot et al., 2008). O índice Simpson reflecte a 
probabilidade de dois organismos da amostra serem o mesmo filótipo (Bent et al., 
2008). O índice Shannon (H’) calcula-se a partir das abundâncias relativas de cada 
banda (ou pico) e também é influenciado pelo número de OTUs diferentes. É uma 
medida da dificuldade para prever a identidade do próximo indíviduo que será 
observado na amostra, e será maior nas comunidades que têm um número elevado de 
filótipos e com uma abundância relativa das espécies distribuída uniformemente. No 
entanto, é mais sensível a espécies raras pois é-lhes atribuído um peso maior, podendo 
ser usado como um indicador do aparecimento, ou desaparecimento, de uma espécie 
importante mas menos abundante (Talbot et al., 2008). 
A Tabela 1.4. apresenta os índices de diversidade, em análise univariada, que 





Tabela 1.4 – Índices usados para quantificar a diversidade de 
comunidades bacterianas simuladas e os seus perfis da comunidade 
associados (adaptado de Blackwood et al. (2007). 
Índice Formula 
Riqueza de espécies (S) S 
Índice de Shannon (H’)        S H´=Σpiln(pi) 
       i=1 
Índice de equitabilidade de Shannon (J’) J’= H’/ln(S) 
Índice de Simpson (D)        S D =Σpi2 
       i=1 
 
 Apesar do seu uso corrente em Ecologia Microbiana, a aplicação dos índices de 
diversidade a dados obtidos de metodologias in situ, deve ter em conta que estas 
metodologias caracterizam normalmente os organismos “dominantes” (e.g.,> 1% da 
comunidade) devido aos limites de detecção. Assim, espécies raras podem nunca ser 
detectadas, mas muitas vezes fazem parte da vasta maioria da diversidade nas 
comunidades microbianas. Blackwood et al. (2007) avaliaram a utilidade dos vários 
índices de diversidade, incluindo a riqueza de espécies, equitabilidade, e índices de 
diversidade integrada. 
 A dinâmica da comunidade microbiana é um parâmetro que pode ser estimado 
com base nos padrões de alguma técnicas de “fingerprinting” como DGGE/TGGE. Este 
conceito pode ser interpretado como o número de espécies que aparecem, em média, 
com dominância significativa (acima do limite de detecção da técnica) num dado habitat 
e durante um intervalo de tempo definido. Numa comunidade microbiana, quanto mais 
espécies entram num estado de actividade funcional, por unidade de tempo e em 
proporção ao número já detectado, maiores são as possibilidades para a comunidade 
se alterar, e assim mais dinâmica esta pode ser (Marzorati et al., 2008). Na literatura, a 
dinâmica das comunidades bacterianas tem sido descrita mesmo para períodos de 
desempenho estável dos processos microbianos, o que pode ser demonstrado através 
da aplicação de uma variedade de ferramentas para comparação [e.g. análise de 
“clusters” (Seghers et al., 2003) e o Índice de Dice (La Para et al., 2002)]. 
 Fernandez et al. (2000) sugeriram que a manutenção de uma dada 
funcionalidade está assegurada devido a adaptabilidade de membros minoritários da 
comunidade, que podem tornar-se dominantes num curto período de tempo após uma 
perturbação significativa, assegurando uma recuperação rápida após uma condição de 
stress. O termo ‘organização funcional’ é assim definido como a capacidade da 
comunidade para se organizar numa distribuição adequada entre os microrganismos 
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dominantes e os que têm capacidade para rápida recuperação, condição que deve 
assegurar o potencial para neutralizar o efeito da repentina exposição ao stress 
(Marzorati et al., 2008). É possível aplicar-se as curvas de equitabilidade Pareto–Lorenz 
(PL) (Lorenz, 1905): uma curva PL de 25%, em termos ecológicos, representa uma 
comunidade com equitabilidade elevada. Esta comunidade pode resultar da ausência 
de uma pressão selectiva e não apresenta uma estrutura interna bem definida em 
termos de dominância de espécies; uma curva PL de 80% representa uma comunidade 
especializada, na qual apenas uma pequena fracção das espécies é dominante e todas 
as outras estão presentes em número reduzido. Esta comunidade está funcionalmente 
bem organizada, mas é frágil em relação às alterações externas e pode necessitar de 
longos tempos de recuperação (Marzorati et al., 2008). 
 Embora os organismos numericamente dominantes pareçam ser responsáveis 
pela maior parte das actividades metabólicas e fluxo de energia num sistema, sabe-se 
que os organismos menos frequentes servem de reservatório da diversidade genética e 
funcional, desempenham um papel chave nos ecossistemas e podem tornar-se 
numericamente importantes se ocorrerem alterações nas condições ambientais (Bent et 
al., 2008). Em termos de ecologia da comunidade, aborda-se a questão fundamental: 
"who lives with whom and why?” (Talbot et al., 2008). McCune & Grace (2002) 
descrevem as principais ferramentas estatísticas que podem ser usadas para relacionar 
a abundância das espécies numa comunidade com as condições ambientais. 
 
A análise multivariada refere-se a todas as técnicas estatísticas que avaliam 
simultaneamente múltiplas aferições para cada indivíduo de uma determinada amostra. 
É essencial reiterar que os processos estatísticos multivariados podem sugerir causas 
ou factores, mas deve ter-se em conta que as variáveis sintéticas, eixos, ou os 
“clusters” originados, não correspondem necessariamente a entidades biológicas, ou 
ecológicas, na natureza. Não se deve exagerar na interpretação dos dados confiando 
em causalidade injustificada, especialmente na ausência de experimentação real. Um 
criterioso cuidado é necessário durante a recolha original de dados, para que a análise 
corresponda à situação em estudo, o que nem sempre acontece. Outro conceito errado 
comum é o de que a análise multivariada, por si só, pode fazer a triagem de todas as 
soluções nos estudos multivariados complexos. Embora permita revelar modelos 
interessantes em séries de dados, a interpretação e explicação das observações apoia-
se, em última análise, nas hipóteses dos investigadores e no prévio conhecimento da 




A maior parte dos obstáculos encontrados na Ecologia Microbiana quando se 
tenta resumir e explorar uma grande quantidade de dados, relacionam-se com a 
escolha das ferramentas numéricas adequadas para efectuar uma avaliação estatística 
e visualizar os dados. As séries de dados complexas são mais exploradas através da 
análise de “clusters” ou de componentes principais (PCA, Principal Component 
Analysis), mas as técnicas baseadas em hipóteses tais como as análises de 
redundância, análise de correlação canónica (CCA, “canonical correspondence 
analysis”) ou testes Mantel são também muito utilizadas (Ramette, 2007; Talbot et al., 
2008). 
 
Análise de “clusters” e coeficientes de associação – A análise de “clusters” tem, por 
objectivo primordial, agrupar indivíduos de uma amostra (ambiental) de acordo com as 
suas características, de modo a formar conjuntos que se excluem mutuamente e que 
apresentem similaridades entre os seus elementos, podendo ser visualizados através 
de um dendrograma (Talbot et al., 2008). A disponibilização de uma matriz ou tabela 
suplementar de variáveis ambientais permite examinar se os modelos examinados 
estão relacionados com os gradientes ambientais. A análise tem a vantagem de 
fornecer medidas com suporte estatístico para cada “cluster” deduzido, sendo mais fácil 
interpretar os dados se forem divididos em grupos (“clusters”) que combinam dados 
similares. Esta análise tornou-se muito popular em Ecologia Microbiana porque as 
matrizes de distância, que são baseadas em diferenças nas sequências de DNA, ou de 
aminoácidos, são frequentemente usadas para descrever a diversidade microbiana. A 
análise de “clusters” responde tipicamente a questões relacionadas com a possibilidade 
dos modelos de “clustering” das sequências moleculares reflectirem a origem da 
amostra, ou o tempo da amostragem, de forma a revelarem perfis biogeográficos, ou ao 
longo do tempo, respectivamente. As regras comuns para associação são, por exemplo, 
a vizinhança mais próxima (em que a distância entre dois “clusters” é a distância entre 
os seus pontos vizinhos mais próximos), a vizinhança mais afastada (em que a 
distância entre dois “clusters” é a distância entre os seus dois objectos mais afastados) 
e o mais frequentemente usado método da distância média dos grupos-pares sem 
ponderação, UPGMA (“unweighted pair-group method using averages”, em que a 
distância entre dois “clusters” é a distância média entre todos os pares “inter-cluster” 
(Ramette, 2007). O dendrograma é construído a partir de uma matriz de distâncias dos 
“fingerprints” n x n, obtida de uma matriz de dados (n "fingerprints” x p picos) em que se 
especificam as abundâncias relativas (matriz quantitativa) ou a presença/ausência dos 
picos (1 ou 0, respectivamente; matriz binária) (Talbot et al., 2008). Uma extensão da 
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simples análise de “clusters” foi descrita por Abdo et al. (2006), utilizando o resultado da 
análise “cluster” para determinar quantas e quais amostras, em cada “cluster”, devem 
ser usadas para a construção de bibliotecas de clones, providenciando um 
procedimento objectivo e útil para minimizar o número de amostras que devem ser 
analizadas em detalhe pela sequenciação de genes clonados. 
 
PCA – A PCA tem sido aplicada em numerosas séries de dados (por exemplo, em 
modelos de “fingerprinting”) e é uma das análises exploratórias mais popular. Deve ser 
geralmente usada quando as amostras cobrem gradientes muito curtos, isto é, quando 
as mesmas espécies são maioritariamente identificadas em toda a área em estudo 
(quando as amostras diferem principalmente em abundância de espécies), e quando as 
espécies respondem linearmente a gradientes ambientais (Ramette, 2007). É um 
método útil de visualizar as relações, de semelhança ou desigualdade, entre as 
comunidades microbianas. Os dados são traçados num gráfico a duas três dimensões 
(Schütte et al., 2008). 
 
CCA – A CCA pode ser considerada como sendo uma forma constrita de análise de 
componentes (CA), na qual os eixos são combinações lineares de variáveis ambientais 
(Cao et al., 2006). Através da aplicação da CCA é possível identificar quais os factores 
ambientais que influenciam a diversidade dos consórcios microbianos de entre uma 
vasta série de parâmetros ambientais, medidos para as mesmas amostras, quando se 
usam técnicas de “fingerprinting” genético, independentes de cultura. Permite relacionar 
as alterações observadas na estrutura de uma comunidade com as perturbações que 
ocorrem nas condições ambientais (Schütte et al., 2008). Também é possível 
determinar as espécies específicas, ou OTUs, que respondem a uma variável ambiental 
em particular, e como tal, serem identificadas como potenciais espécies indicadoras. A 
CCA é uma análise sensível para amostras que contêm espécies pouco abundantes 
(Ramette, 2007). A análise de componentes, em Microbiologia Molecular, pode ser 
efectuada com o CANOCO (pela Microcomputer Power, 
http://www.microcomputerpower.com) que é um programa de fácil utilização para 
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2.1. Biotratamentos dos efluentes 
Neste trabalho foram realizados dois ensaios de biotratamento de efluentes de 
adegas, dois de efluente proveniente de lagares de azeite e ainda um biotratamento da 
mistura de efluente de lagar de azeite com efluente de adega.  
O último biotratamento foi planeado tendo em conta que no nosso país é 
frequente a existência de lagares de azeite e de adegas em instalações conjuntas, ou 
muito próximas, que poderão vir a realizar, para uma melhor poupança de recursos 
energéticos e financeiros, as descargas dos seus efluentes num mesmo colector 
municipal. Por esta razão, e também para aferir a capacidade dos métodos moleculares 
como ferramentas para uma eficiente avaliação, monitorização e controlo de 
tratamentos de efluentes, após o biotratamento do efluente de lagar de azeite, 
continuou-se o tratamento adicionando, em regime contínuo, o efluente de adega.  
 Os biotratamentos foram efectuados à escala laboratorial, num JLR de 25 l, em 
condições aeróbicas e à temperatura ambiente (TA). Realizou-se também um ensaio de 
“scale-up”, com o JLR de 200 l, para o biotratamento do efluente de lagar de azeite.  
 
2.1.1. Recolha de efluentes e amostragem  
 Foram usados dois tipos de efluentes provenientes de agro-indústrias nacionais: 
efluente de adegas e efluente de lagares de azeite.  
 Os efluentes resultantes de lagar de azeite, vulgo águas ruças, foram recolhidos 
no Lagar de Azeite da Bobadela, em Oliveira do Hospital, e no Lagar de Comeiras de 
Baixo, Pernes. Ambos os lagares laboram em processos de extracção de azeite em 
contínuo (três fases).  Os efluentes de adega foram recolhidos na Estação Vitivinícola 
Nacional, em Dois Portos, e na Adega Cooperativa de Olhalvo, em Alenquer. 
 Os efluentes foram recolhidos em contentores plásticos de 800 l e transportados 
para o laboratório. À chegada, procedeu-se à distribuição do efluente em recipientes 
plásticos de vários volumes, para posterior utilização em diversos procedimentos 
experimentais. Volumes de 15 ml foram conservados a 4ºC para a caracterização 
microbiológica convencional, volumes de 100 ml e de 150 ml foram congelados a -20ºC 
para a extracção de DNA e para determinação de parâmetros físico-químicos, 
respectivamente. O restante volume de efluente, designado por Efluente Bruto, foi 
mantido nos contentores de 800 l à TA e utilizado para a alimentação dos bioreactores 
que efectuaram os biotratamentos. 
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De forma a monitorizar os biotratamentos, foram recolhidos os mesmos volumes 
de amostras para caracterização físico-química e microbiológica, ao longo dos 
processos.  
No final do processo do biotratamento misto do efluente de lagar de azeite de 
Pernes, ao 20º dia, recolheram-se amostras dos biofilmes que se formaram em 
diferentes locais no interior do JLR. As amostras foram designadas conforme se 
descreve: 
- em cada quadrante do cilindro do reactor: BTC I a BTC IV; 
- na tubagem da bomba de recirculação: BB; 
- na parede do desgasificador: BD; 
- no fundo do desgasificador: BFP; 
- no topo do desgasificador: BTP. 
  
2.1.2. Bioreactores 
 No âmbito deste estudo, foram usados dois bioreactores tipo “jet-loop” (JLR): um 
protótipo laboratorial com um volume total de 25 l (Eusébio et al, 2004) e um protótipo 
piloto com um volume de 200 l (Eusébio et al, 2007).  
O JLR de 25 l de volume é constituído por uma coluna cilíndrica com um tubo 
para arejamento central e um tanque de desgasificação cilíndrico, o qual está ligado a 
um tanque de sedimentação onde o efluente tratado é depois recolhido. O efluente 
arejado e tratado passa da coluna do bioreactor para o tanque de desgasificação, a 
partir do qual recircula, passando pelo bocal (“nozzle”) do ejector “Venturi” para a coluna 
do bioreactor. O ar é assim sugado para o líquido através do tubo de arejamento ligado 
ao “Venturi”. Foram colocadas sondas para medição de temperatura, pH e oxigénio 
dissolvido no topo do tanque de desgasificação. Um esquema deste protótipo está 





















Figura 2.1 – Esquema do protótipo laboratorial do bioreactor tipo “jet-loop” (JLR), com um 
volume de 25 l: A, coluna cilíndrica; B, tanque de desgasificação; C, tanque de sedimentação; 1, 
bomba centrífuga para recirculação; 2, bomba centrífuga para reciclagem de lamas (Eusébio et 
al., 2004). 
 
O protótipo piloto JLR de 200 l é semelhante ao protótipo laboratorial tendo no 
entanto sofrido algumas modificações:  
O tanque de desgasificação foi colocado no topo da coluna cilíndrica; instalou-se 
uma bomba para minimizar a formação de espuma e o tanque de desgasificação está 
ligado a um decantador lamelar. Foram colocadas sondas para medição de 
temperatura, pH e oxigénio dissolvido no topo e na parte lateral do bioreactor. 
























Figura 2.2 – Esquema do protótipo piloto do JLR, com um volume de 200 l: A, coluna cilíndrica; 
B, tanque de desgasificação; C, decantador lamelar; 1, bomba centrífuga para recirculação; 2, 
bomba centrífuga para reciclagem de lamas; 3, bomba anti-espuma (Eusébio et al., 2007). 
 
2.1.3. Inóculos 
 Para inocular os bioreactores foram utilizados vários tipos de consórcios 
microbianos provenientes de diversas origens e também os microbiotas nativos dos 
próprios efluentes. 
 Tanto no caso do efluente de adega como no de lagar de azeite, para os 
primeiros tratamentos realizados, foi feita uma avaliação dos consórcios microbianos 
disponíveis no laboratório do INETI, baseada na sua capacidade de remoção de CQO, 
com o objectivo de seleccionar o inóculo mais adequado. 
No caso do efluente de adega (efluente da Estação Vitivinícola Nacional) foram 
testados os seguintes consórcios microbianos: lamas activadas da estação de 
tratamento de águas residuais da Adega Cooperativa de Pegões, Portugal (1); lamas 
activadas da estação de tratamento da indústria de pasta do papel do Caima, em 
Constância, Portugal (2); biomassa recolhida numa nascente termal natural (a 50ºC), 
em Viterbo, Itália (3); lamas activadas da estação de tratamento da Adega Cooperativa 
Vitivinícola de Orvieto, Itália (4); ”starter” líquido comercial Liquibat N12 (Lamberti, 
Milão, Itália) (5) e o inóculo comercial congelado Micropan Complex (Eurovix, Brescia, 
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Itália) (6). O consórcio microbiano resultante da mistura (3:1, v/v) das amostras (1) e (2) 
foi o usado para inocular a 15% (v/v) o JLR. 
O inóculo para o biotratamento do efluente de lagar de azeite de Oliveira do 
Hospital foi seleccionado de entre dois consórcios microbianos nativos provenientes do 
mesmo efluente: inóculo OW (toma do efluente) e inóculo OH (toma da lagoa de 
descarga do lagar). O consórcio microbiano resultante da mistura (1:1, v/v) das 
amostras (OW) e (OH) foi o usado para inocular a 15% (v/v) o JLR. 
Nos outros biotratamentos, os microbiotas nativos do respectivo efluente foram 
utilizados como inóculos. No tratamento do efluente da Adega de Olhalvo, a biomassa 
desenvolvida durante um tratamento de efluente da mesma adega efectuado à escala 
industrial (JLR de 2500 l), foi utilizada como inóculo, numa percentagem de 15% (v/v) e 
no tratamento do efluente de lagar de azeite de Pernes foi utilizado o microbiota nativo 
do efluente bruto. 
 
2.1.3.1. Determinação da capacidade de remoção de CQO dos 
inóculos 
A eficiência de degradação dos diferentes consórcios microbianos (1 – 6) foi 
determinada inoculando 200 ml de cada consórcio microbiano em frascos de 1000 ml 
contendo 800 ml de efluente de adega (CQO: 6,3 g.l-1), razão volumétrica idêntica à que 
foi usada no JLR e sob as mesmas condições. O efluente foi usado após o pH ter sido 
ajustado a 6,8. Como controlo, foi usado o microbiota nativo do efluente da adega. Os 
ensaios foram efectuados em duplicado com incubação a 40ºC e um arejamento 
forçado de 1 vvm. Amostras de cada cultura foram recolhidas ao fim do 4º e do 6º dia de 
incubação, para determinação de parâmetros analíticos. 
 
A eficiência de degradação dos consórcios microbianos OW e OH foi 
determinada inoculando cada consórcio a 10% (v/v) em erlenmeyers de 1000 ml 
contendo 250 ml de efluente de lagar de azeite. Simultaneamente, e para testar a 
influência de azoto e fósforo (N/P) na remoção de CQO, nas mesmas condições, 
adicionou-se amónio e hidrogenofosfato de di-amónio ((NH4)2HPO4) para obter uma 
razão CQO:N:P de 200:5:1 (OW + N/P e OH + N/P) nas culturas. Como controlo, 
utilizou-se efluente autoclavado a 120ºC, 1 atm, 20 min. Os ensaios foram efectuados 
em duplicado e os erlenmeyers foram incubados a 30ºC, com agitação a 130 rpm, 
durante 15 dias. Amostras de cada cultura foram recolhidas no primeiro e último (15º) 
dia de incubação para determinação de parâmetros analíticos. 
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2.1.4. Modo de operação e controlo dos bioreactores  
As condições de operação aplicadas em cada biotratamento, e a respectiva 
duração de cada período de funcionamento do JLR, encontram-se resumidas na Tabela 
2.1. 
Todos os ensaios de biotratamento foram efectuados em condições aeróbias, 
com um arejamento de 0,7 vvm nos JLR laboratoriais e de 0,15 vvm no JLR piloto. O 
biotratamento do efluente da Estação Vitivinícola Nacional foi realizado sem qualquer 
adição de fontes de azoto e de fósforo, ou outros nutrientes.  
No caso dos biotratamentos do efluente de lagar de azeite de Oliveira do 
Hospital, nos JLR laboratorial (apenas durante a fase “batch” e TRH 6 d) e piloto, 
ajustou-se o pH no interior do bioreactor para 7,0 – 7,5 com adição de ácido nítrico, com 
o objectivo de evitar as subidas frequentes de pH que se começaram a verificar para 
valores superiores a 9,0. A temperatura média de 35ºC foi mantida durante o processo 
através do uso de um sistema de refrigeração por circuito externo de água. A 
alimentação do JLR piloto foi efectuada com efluente de lagar de azeite filtrado através 
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Tabela 2.1 – Condições dos tratamentos nos JLR, duração de cada fase de operação e carga 
orgânica no início do tratamento, e respectivo tipo e origem de efluente. 
                   Condição  
 


















1 – 26 Batch - 0,7 – 4,2 
27 – 29 11,5 0,04 – 0,5 0,5 - 5,2 
30 – 40 5,8 0,9 5,2 
41 – 97 2,6 4,6 – 6,1 11,9 – 15,9 
98 – 134 2,5 6,4 15,9 
135 – 141 2,0 8,0 15,9 










156 – 392 1,4 2,2 – 19,4 3,1 – 27,2 
1 – 33 Batch -  43,4 
34 – 54 6,0 5,8 – 7,2 35,0 – 43,4 
55 - 158 3,0 11,7 – 14,1 35,1 – 42,2 
 
Efluente do Lagar de Azeite de 
Oliveira do Hospital 
 
20 
159 - 226 12,0 1,3 – 3,8 15,2 – 26,7 
1 – 24 Batch - 11,3 
25 – 109 24,0 0,4 – 1,2 10,0 – 28,4 
110 – 131 12,0 1,6 – 1,9 19,7 – 22,9 
 
Efluente do Lagar de Azeite de 




134 – 207 6,0 3,7 – 3,8 22,3 – 22,9 
1 – 2 Batch - 21,8 
3 – 34 4,0 2,0 – 2,8 8,1 – 11,2 
35 – 70 2,0 4,0 – 6,25 8,1 – 12,5 
71 – 119 1,0 8,2 – 14,9 8,2 – 14,9 
 
 





120 – 135 0,5 27,4 – 29,0 13,7 – 14,5 
1 – 6 Batch - 73 
7 – 13 6,0 12,2 73 
 
Efluente do Lagar de Azeite de 
Pernes (EBI) 
14 – 17 4,5 16,2 73 
Efluente do Lagar de Azeite de 
Pernes (EBII) 18 – 21 4,5 8,7 39,4 
Efluente da Adega Cooperativa 
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2.2. Análise de parâmetros físico-químicos 
Durante as fases de operação e controlo dos JLR nos ensaios de biotratamento 
dos efluentes agro-industriais, os parâmetros físico-químicos foram monitorizados 
“online” e “off-line”. 
A caracterização físico-química foi efectuada nos efluentes brutos e em todas as 
amostras do efluente tratado recolhido ao longo dos ensaios dos biotratamentos. 
 
2.2.1. Monitorização “online”  
Nos biotratamentos dos efluentes da Estação Vitivinícola Nacional, da Adega 
Cooperativa de Olhalvo e do Lagar de Azeite de Pernes, a temperatura, o pH e o O2 
dissolvido (% pO2) foram monitorizados “online” e registrados diariamente, usando uma 
unidade de controlo Modular (MOD 7F, SGI-Inceltech-LH), ligada ao sensor de 
temperatura e aos eléctrodos de pH e de O2 dissolvido (Ingold, Mod 7F e Mod7, 
respectivamente). 
No biotratamento da mistura de efluentes do Lagar de Azeite de Pernes e da 
Adega Cooperativa de Olhalvo, foi instalado um sistema de monitorização “online” no 
JLR, utilizando uma placa de aquisição de dados da National Instruments e um 
“software” de aquisição de dados desenvolvido em “Labview” pelo Prof. Dr. Mário 
Eusébio do Departamento de Química da Faculdade de Ciências e Tecnologia da 
Universidade Nova de Lisboa. Para garantir uma boa monitorização, foram efectuados 
testes “off-line” e “online” para calibrar os sensores, eliminar fontes de ruído e possíveis 
interferências entre os sensores utilizados. Foram desenvolvidas algumas estratégias 
para evitar a degradação do sinal devido à acumulação de biofilme nos sensores. As 
determinações dos parâmetros pH e oxigénio dissolvido (% pO2) e do teor de nitratos 
(NO3) foram efectuadas “online”, utilizando eléctrodos Ingold e o eléctrodo de ião 
selectivo NO3 (METTLER-TOLEDO), respectivamente, ligados a um módulo de controlo 
(ERT). Os valores de temperatura foram também obtidos "online" utilizando um 
termómetro mergulhado directamente no líquido do reactor.  
 
2.2.2. Monitorização “off-line”  
A monitorização “off-line” foi efectuada para determinação dos parâmetros físico-
químicos usuais neste tipo de biotratamentos: CQO, CBO5, SST, SSV, fenóis totais, 
fósforo, azoto-Kjeldahl, nitratos e nitritos. 
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  2.2.2.1. Determinação de CQO, CBO5, TKN, SST e SSV 
Os valores de CQO, CBO5, TKN, SST e SSV foram determinados “off-line”, de 
acordo com as normas descritas em “Standard Methods for the Examination of Water 
and Wastewater” (APHA, 2001). Para a medição dos valores de CQO, usou-se um 
espectrofotómetro HACH DR/2010. 
No caso de amostras em que se previa valores de CQO (> 250 mg.l-1) e CBO5 (> 
6000 mg.l-1) elevados, como nos efluentes brutos, efectuaram-se diluições prévias, de 
forma a reduzir o erro inerente à medição de pequenos volumes de amostra. 
Sempre que não foi possível efectuar a análise imediata de CQO nas amostras, 
estas foram previamente acidificadas para pH inferior a 2,0 com H2SO4 concentrado, 
preservadas a -20ºC e posteriormente descongeladas à temperatura ambiente, antes da 
análise.  
Para a determinação de TKN, foi tida em consideração a gama de concentração 
para a medição em águas residuais de 0,4 – 10 mg N.l-1, de acordo com o limite de 
detecção do método. Para determinação de concentrações de TKN superiores a 10 mg 
N.l-1, as amostras foram diluídas para uma concentração de TKN inferiores a 10 mg N.l-
1. No final, multiplicou-se a concentração de TKN observada na amostra diluída e 
digerida, pelo factor de diluição apropriado. Efectuou-se um ensaio em branco, 
utilizando a mesma toma de água destilada (dH2O) em vez do produto e efectuou-se um 
ensaio padrão, utilizando a mesma toma de 20 mg.l-1 de glicina ou ácido nicotínico em 
vez do produto. 
 
2.2.2.2. Determinação de Fenóis Totais 
 O conteúdo em fenóis totais foi determinado pelo Índice de Folin, nos 
biotratamentos dos efluentes da Estação Vitivinícola Nacional e do lagar de azeite de 
Oliveira do Hospital. No biotratamento do efluente da Adega Cooperativa de Olhalvo, 
este parâmetro foi determinado pelo método de Singleton & Rossi (1965). 
 
a) Índice de Folin 
O Índice de Folin usado para determinar o conteúdo em compostos fenólicos 
totais baseou-se no método de Folin & Ciocalteu (1927), no qual a mistura dos ácidos 
fosfovolfrâmico e fosfomolíbdico em meio básico se reduz ao oxidar os compostos 
fenólicos, originando óxidos azuis de volfrâmio (W8O23) e molibdénio (Mo8O23). 
Colocaram-se 2 ml de amostra de efluente diluída 1:50 em água, 5 ml de reagente de 
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Folin-Ciocalteu (10%, v/v) e 8 ml de carbonato de sódio (7.5%, p/v) num balão 
volumétrico de 100 ml. Completou-se o volume com dH2O e deixou-se reagir por 30 
min. A leitura da absorvência foi efectuada a 700 nm, utilizando água destilada como 
branco, num espectrofotómetro HACH - DR/2010, sendo: 
 
   Indíce de Folin = A700nm x 1000 
  
Uma correlação linear foi estabelecida entre a determinação de compostos 
fenólicos totais pelo Índice de Folin e pelo método de Singleton e Rossi (1965): 
efectuou-se uma recta de calibração usando ácido cafeico como composto fenólico 
padrão e determinou-se a expressão seguinte: 
 
Indíce de Folin = A700nm x 20 
 
Estabeleceu-se que o Índice de Folin 100 corresponde a 3,1 g.l-1 de ácido 
cafeico.  
 
2.2.2.3. Determinação de N-NO3 e NH4+ 
A determinação de nitratos (N-NO3) foi efectuada através do método "Nitrate Cell 
Test 1.14542" (Spectroquant Test Kits, Merck), num espectrofotómetro HACH DR/2010. 
O teor em amónia (NH4+) foi monitorizado “off-line”, através de leitura com o 
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2.3. Métodos clássicos para caracterização microbiológica  
2.3.1. Contagem directa de células totais 
As contagens celulares foram efectuadas com o auxílio de um microscópio 
óptico de contraste de fase com uma ampliação de 40x (Olympus BH-2), e de um 
hemacitómetro com câmara Neubauer melhorada (Superior, Bad Mergentheim, 
Germany). 
Para efectuar a contagem, encostou-se a ponta da micropipeta que contém a 
suspensão de células a contar lateralmente na lâmina e, por capilaridade, preencheu-se 
a cavidade situada entre a câmara Neubauer e a lamela. Esta cavidade, localizada no 
centro da câmara, encontra-se dividida em quadrados de dimensões bem definidas e, 
assim, de volume conhecido. Na câmara Neubauer melhorada, o retículo tem uma área 
total de 1 mm2 e é constituído por 25 quadrados com 0,2 mm de lado, cada um 
subdividido por sua vez em 16 quadrados mais pequenos. A distância do retículo à 
lamela de vidro é de 0,1 mm. 
Após a contagem de células no retículo, em triplicado, o cálculo do número 
médio de células em cada mililitro da suspensão utilizada foi efectuado através da 
fórmula: 
 
Nº células.ml-1 = nº médio de células contadas x factor de diluição x 104 
                                  Nº quadrados contados x 1 
                                                                   400 
 
2.3.2. Isolamento e contagem de microrganismos cultiváveis  
Para determinar o número de bactérias aeróbias heterotróficas viáveis, recorreu-
se ao método de diluições sucessivas das amostras em solução salina (contendo 0,9% 
(p/v) em NaCl), normalmente até 10-4 (1:10000), e procedeu-se ao espalhamento de 
100 μl das suspensões diluídas, em meios de cultura sólidos PCA (Plate Count Agar), 
RBCA (Rose-Bengal Chloramphenicol Agar) e TSA (Tryptone Soy Agar), em duplicado. 
As culturas foram incubadas a 30ºC, durante 24 - 48 h. As colónias isoladas foram 
contabilizadas como Unidades Formadoras de Colónias por mililitro (UFC.ml-1), segundo 
as normas descritas em “Standard Methods for the Examination of Water and 
Wastewater” (APHA, 1998).  
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Para a contagem de UFC nas amostras dos biofilmes, ressuspendeu-se 1,0 g 
(peso seco) em 99,0 ml de uma solução fisiológica salina (NaCl 0,9 %), e incubou-se, 
durante 1 h, a 150 rpm, à TA. Após a incubação, procedeu-se como acima descrito. 
 
2.3.3. Identificação microbiana 
A identificação das estirpes bacterianas isoladas foi efectuada com base na 
morfologia das colónias, na coloração Gram, na mobilidade, na presença/ausência de 
endósporos por observação microscópica, nos testes de actividade das enzimas 
catalase e citocrómo oxidase, bem como nos testes bioquímicos dos seguintes sistemas 
de galerias API (Analytical Profile Índex, BioMérieux vitek, Inc., França): API 10S, API 
20NE, API 20E, API 50 CHB, API staph e API CORYNE.  
A identificação dos fungos isolados efectuou-se com base no sistema bioquímico 
API 20C AUX para fungos leveduriformes e em chaves de identificação (Alexopoulos et 














II.Material e Métodos  
 79
2.4. Métodos moleculares para caracterização microbiológica  
2.4.1. Extracção de DNA 
A extracção de DNA total da comunidade bacteriana nas amostras foi efectuada 
com base no método descrito por Zhou et al. (1996), com modificações.   
O processo iniciou-se com a centrifugação a 1900 g, 20 min, de 100 ml de cada 
amostra do biotratamento em estudo. O “pellet” foi ressuspendido em 10 ml tampão de 
extracção ao qual se adicionou 1% de CTAB. Após adição de proteinase K (20 mg.ml-1), 
a suspensão foi incubada a 37ºC, durante 30 min, com agitação a 225 rpm. De seguida, 
adicionou-se SDS 20% e a suspensão foi incubada a 65ºC, durante 2 horas. Durante 
este período, cada tubo foi invertido vagarosamente, várias vezes, a cada 15 min. Após 
uma centrifugação a 7500 g, 10 min, recolheu-se o sobrenadante e efectuaram-se duas 
extracções seguidas com igual volume de clorofórmio-álcool isoamílico (24:1). A fracção 
aquosa foi separada por centrifugação a 12800 g, 10 min. Recuperou-se o DNA após a 
adição de 0,1 volume de 3 M acetato de sódio e 0,6 volume de isopropanol, seguida de 
refrigeração, 10 min, e centrifugação a 12800 g, 20 min. O “pellet” foi lavado com etanol 
70%, seco, e ressuspendido em dH2O. No passo final, os extractos de DNA foram 
armazenados em tampão TE, a -20ºC. 
 
2.4.1.1. Ensaios de optimização para extracção de DNA 
Para a afinação do método de extracção de DNA usaram-se amostras de 
efluente bruto de lagar de azeite. A extracção de DNA total das amostras foi efectuada 
com base na metodologia descrita em Zhou et al. (1996). Foram testadas diversas 
modificações ao método inicial com o objectivo de obter maiores rendimentos de 
extracção e melhor qualidade de DNA extraído. 
A pureza do DNA extraído foi controlada através das leituras de absorvância a 
230, 260 e 280 nm visando a determinação das razões A260/A280 para a contaminação 
proteica e A260/A230 para a presença de compostos polifenólicos/polissacáridos, 
respectivamente. Se as razões A260/A280 e A260/A230 forem superiores a 1,7 e 2,0, 
respectivamente, os extractos obtidos contêm DNA puro. Caso contrário, se forem 
inferiores a 1,7 ou 2,0 indica, respectivamente, contaminação de proteína ou de ácidos 
húmicos nos extractos. A leitura a 260 nm dá também uma estimativa da quantidade de 
DNA presente no extracto obtido:  
 
A260 = 1,0 Ù  50 μg DNA 
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Em amostras de efluente bruto de lagar de azeite, com teores em matéria 
orgânica e polifenóis mais elevados do que nas amostras de efluentes de adega: 
i) Foram ensaiados dois tampões de extracção para testar o efeito da adição de 
1% CTAB ou 1,5% PVP-40 para eliminar as substâncias húmicas contaminantes 
existentes neste tipo de amostras (condição A e E).  
ii) Tentou-se também aumentar a rentabilidade do isolamento do DNA destas 
amostras quer experimentando um segundo passo de extracção (condição B e 
F) com clorofórmio:álcool isoamílico (24:1), quer adicionando 2,5 M acetato de 
sódio ao isopropanol durante o passo de precipitação (condição C e G). 
Efectuou-se um ensaio de purificação do extracto na presença de 50 μg.ml-1 
RNase A entre os dois passos de extracção com clorofórmio:álcool (condição D) 
seguido de precipitação com isopropanol e 2,5 M acetato de sódio.  
iii) As amostras foram extraídas utilizando 1% CTAB no tampão de extracção. 
Numa das amostras efectuou-se um passo de purificação com RNase A 
(condição K) antes das duas extracções com clorofórmio:álcool isoamílico (24:1) 
e noutra amostra substituiu-se a primeira extracção com clorofórmio:álcool 
isoamílico (24:1) por extracção com fenol ("Ultra pure buffer-saturated phenol"; 
Invitrogen, Bélgica) (condição L). Em ambos os extractos seguiu-se a 
precipitação com isopropanol e 2,5 M acetato de sódio. 
 
Em amostras recolhidas de um biotratamento de efluente de adega, o objectivo 
foi comparar o efeito da adição de 1% CTAB ou 1,5% PVP-40 (“Polyvinylpyrrolidone”) 
ao tampão de extracção de DNA, em simultâneo e em separado (condição H, I e J).  
 
2.4.2. Amplificação por PCR de rDNA 16S  
Efectuaram-se amplificações por PCR dos fragmentos de rDNA 16S com os 
“primers” 104F e 534R (Tabela 2.2). Efectuou-se um controlo negativo em que o DNA 
foi substituído por água e um controlo positivo com DNA genómico de Listeria innocua. 
A mistura de reacção para PCR contém 1 μl de DNA isolado, 5 μl de tampão PCR 10x 
sem MgCl2, 2 μl de 50 mM MgCl2, 1 μl de solução de 100 mM dNTP, 1 μl de cada 
“primer” a 50 μM, 2,5 unidades de Taq DNA Polimerase, 2,5 μl BSA (0,1%) e dH2O para 
perfazer um volume final de 50 μl. Todos os reagentes usados são Invitrogen (Bélgica). 
A PCR foi efectuada num termociclador BIOMETRA com uma desnaturação inicial a 
94ºC, durante 5 min, seguida de 35 ciclos de 1 min a 94ºC, 1 min a 55ºC e 1 min a 72ºC 
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e a extensão final a 72ºC durante 5 min. Os produtos PCR finais foram analisados por 
electroforese em gel de agarose 1%, a 100V, com TBE. Efectuou-se a coloração dos 
géis com brometo de etídeo (5 mg.l-1).  
 
Em PCR-DGGE, usaram-se os “primers” 338F_GC e 518R para amplificar a região V3 
de rDNA 16S (Øvreås et al., 1997). As sequências nucleotídicas dos “primers” 
encontram-se listadas na Tabela 2.2. Efectuou-se um controlo negativo em que o DNA 
foi substituído por água e controlos positivos com DNA genómico de Escherichia coli. 
Todas as reacções de PCR foram executadas num volume final de 50 μl contendo 1x 
tampão PCR (tampão PCR sem MgCl2: tampão PCR com (NH4)2SO4, 1:1), 3 mM MgCl2, 
5 % dimetilsulfoxido, 1 mg.ml-1 BSA, 200 μM de cada nucleótido, 0.3 μM de cada 
“primer”, 1 U Taq DNA polimerase e 50-100 ng de DNA alvo. Os ciclos de amplificação 
foram efectuados num termociclador DCodeTM Universal Mutation Detection System 
(BioRad, Hercules, CA, USA) com uma desnaturação inicial a 94ºC, durante 5 min, 
seguida de 35 ciclos de 1 min a 94ºC, 1 min a 55ºC e 1 min a 72ºC. Os produtos de 
PCR foram analisados por electroforese em gel de agarose a 1% em tampão TAE 0,5x, 
a 100V. Os géis foram corados com brometo de etídeo, visualizados sob luz UV e a 
aquisição de imagens foi efectuada usando o “software” Molecular Imager FXTM System 
(BioRad, Richmond, USA). 
 
Em PCR-TGGE, a região variável V3 de rDNA 16S foi amplificada com os 
“primers” 341F_GC e 534R (Muyzer et al., 1993) para as regiões conservadas do gene 
rRNA 16S. As sequências nucleotídicas dos “primers” encontram-se listadas na Tabela 
2.2. Efectuou-se um controlo negativo em que o DNA foi substituído por água e 
controlos positivos com DNA genómico de E. coli. A mistura de reacção para PCR 
contém 1 μl de DNA isolado, 5 μl de tampão PCR 10x sem MgCl2, 2 μl de 50 mM MgCl2, 
1 μl de solução 100 mM dNTP, 1 μl de cada “primer” a 50 μM, 2,5 unidades de Taq DNA 
Polimerase, 2,5 μl BSA (0,1%) e dH2O para perfazer um volume final de 50 μl. Todos os 
reagentes usados são Invitrogen (Bélgica). O PCR foi efectuado num termociclador 
BIOMETRA com uma desnaturação inicial a 94ºC, durante 5 min, seguida de 35 ciclos 
de 1 min a 94ºC, 1 min a 55ºC e 1 min a 72ºC. A última extensão consiste em 5 min a 
72ºC. Os produtos PCR finais foram analisados por electroforese em gel de agarose 1% 
em tampão TBE 0,5x, a 100V. Os géis foram corados com brometo de etídeo, 
visualizados sob luz UV e a aquisição de imagens foi efectuada usando o “KODAK 1D 
Image Analysis Software” (Rochester, New York, USA).   
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Tabela 2.2 – Sequências dos “primers” que foram usados para amplificação PCR-
DGGE/TGGE e LH-PCR, referenciados ao longo deste capítulo. 
“Primer”a 5’-Sequência-3’ Referência Thib (ºC) 
104F_GC GGCGVAYGGGTGAGTAA Chaves, 2005 50 
338F_GC ACTCCTACGGGAGGCAGCAG Øvreås et al., 1997 50 
518R ATTACCGCGGCTGCTGG Øvreås et al., 1997 50 
341F_GC CCTACGGGAGGCAGCAG Muyzer et al., 1993 50 
534R ATTACCGCGGCTGCTGG Muyzer et al., 1993 50 
T7 TAA TAC GAC TCA CTA TAG GG Protocolo do fabricante 
(Promega) 
50 
SP6 ATT TAG GTG ACA CTA TAG AAT AC Protocolo do fabricante 
(Promega) 
50 
PA (~27F) AGAGTTTGATCCTGGCTCAG Massol-Deya et al., 
1995 
55 
aF, “Forward primer”; R, “Reverse primer”; GC é um “clamp” de 40 bases ligado ao terminal 5’; 
GC, 5’-CGC CCG CCG CGC GCG GCG GGC GGG GCG GGG GCA CGG GGG G-3’ 
 
2.4.3. Análise 16S-DGGE 
A análise por 16S-DGGE dos fragmentos de PCR foi feita usando o 
equipamento DCodeTM Universal Mutation Detection System (Bio-Rad Laboratories, 
Hercules, CA, USA), em géis de poliacrilamida [8% (p/vol) acrilamida em tampão 0,5x 
TAE] com gradiente desnaturante de 40 a 60% (o gradiente desnaturante de 100% 
contém ureia 7M e formamida desionizada a 40%). Iniciou-se a corrida a uma voltagem 
constante de 20V durante 15 min, seguida de 200 V durante 5h30min.  
Após coloração com brometo de etídio, procedeu-se à aquisição de imagens 
com o Molecular Image FXTM System (Bio-Rad Laboratories, Hercules, CA, USA) e 
respectiva análise com o “software” Diversity DatabaseTM Fingerprinting (Bio-Rad 
Laboratories, Hercules, CA, USA).  
 Procedeu-se à selecção de bandas dos géis DGGE para determinação da 
sequência nucleotídica de modo a averiguar a sua afiliação filogenética. As bandas 
foram excisadas, re-amplificadas com os “primers” 338F_GC e 518R, e os produtos 
PCR foram purificados com o Concert™ Rapid PCR Purification System (Gibco BRL, 
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2.4.4. Análise 16S-TGGE 
A análise por 16S-TGGE dos produtos PCR realizou-se num equipamento 
BIOMETRA TGGE Maxi System, segundo as especificações do fornecedor. Os 
produtos PCR (5 µl) foram aplicados directamente num gel de poliacrilamida a 6% 
contendo 8 M ureia, 2% de glicerol e 20% de formamida. As corridas foram efectuadas 
com um sistema tampão TAE 1x. Aplicou-se um gradiente térmico linear de 44ºC a 
52ºC, a uma voltagem constante de 120 V, durante 20 horas. Os géis foram corados 
com nitrato de prata e digitalizados. 
As bandas do gel seleccionadas foram excisadas e armazenadas em eppendorfs 
contendo 50 μl de tampão TE, a 4ºC para posterior análise. As bandas excisadas foram 
reamplificadas com os “primers” 341F sem “clamp” e 534R (Tabela 2.2), e os produtos 
PCR foram purificados com o kit Jet Quick (Genomed) para sequenciação posterior.  
 
2.4.4.1. Optimização do gradiente de temperatura e tempo de 
corrida 
Para determinar a melhor gama de temperatura e o tempo necessário para a 
corrida de TGGE dos produtos PCR, efectuaram-se vários ensaios, usando o 
equipamento BIOMETRA TGGE Maxi System: 
i) Produtos PCR (5 µl), obtidos da amplificação de fragmentos de DNA extraídos 
de amostras de efluente de adega de Olhalvo com os “primers” 104F_GC e 
534R (Tabela 2.2), foram aplicados directamente num gel de poliacrilamida a 6% 
contendo 8 M ureia, glicerol a 2% e formamida a 20%. As corridas foram 
efectuadas com um sistema tampão TAE 1x. Aplicou-se um gradiente de 
temperatura de 20º a 60ºC, a uma voltagem constante de 350 V, durante 18 
horas. 
ii) Seleccionou-se um gradiente de temperatura de 37ºC a 51ºC para efectuar a 
corrida TGGE num gel de poliacrilamida a 6% contendo 8 M ureia, glicerol a 2% 
e formamida a 20%, a uma voltagem constante de 350 V. Testaram-se quatro 
tempos de corrida para a electroforese: 12, 14, 16 e 18 horas. Aplicaram-se 5 µl 
dos produtos PCR, obtidos da amplificação com os “primers” 104F_GC e 534R, 
de fragmentos de DNA extraídos de amostras de efluente de adega. 
iii) Produtos PCR (5 µl), obtidos da amplificação com os “primers” 104F_GC e 
534R, de fragmentos de DNA extraídos de amostras de efluente de lagar de 
azeite de Oliveira do Hospital, foram aplicados directamente num gel de 
II.Material e Métodos 
 84
poliacrilamida a 6% contendo 8 M ureia, glicerol a 2% e formamida a 20%. As 
corridas foram efectuadas com um sistema tampão TAE 1x. Aplicou-se um 
gradiente de temperatura de 43 a 49ºC, a uma voltagem constante de 200 V, 
durante 18 horas.  
iv) Seleccionou-se um gradiente de temperatura de 44ºC a 50ºC e optou-se por 
diminuir a voltagem para efectuar uma segunda corrida de TGGE. Testaram-se 
três tempos de corrida para a electroforese, a uma voltagem constante de 150 V: 
12, 15 e 18 horas. Aplicaram-se 5 µl dos produtos PCR, obtidos da amplificação 
com os “primers” 104F_GC e 534R, de fragmentos de DNA extraídos de 
amostras de efluente de lagar de azeite. 
v) Testou-se o gradiente de temperatura de 43ºC a 51ºC para a separação dos 
produtos PCR, obtidos da amplificação com os “primers” 341F-GC e 534R, de 
fragmentos de DNA extraídos de amostras provenientes do biotratamento do 
efluente de lagar de Pernes, a uma voltagem constante de 150 V, durante 16 
horas. 
vi) Testou-se o gradiente de temperatura de 44ºC a 52ºC para a separação dos 
produtos PCR, obtidos da amplificação com os “primers” 341F_GC e 534R, de 
fragmentos de DNA extraídos de amostras provenientes do biotratamento do 
efluente de lagar de Pernes, a uma voltagem constante de 120 V, durante 20 
horas.  
 
 2.4.4.2. Definição de um marcador térmico 
Procedeu-se à construção de um marcador sensível ao gradiente térmico que é 
utilizado durante a corrida de TGGE, amplificando o fragmento resultante da aplicação 
dos “primers” 341F-GC e 534R (Tabela 2.2) a partir do DNA genómico de 23 estirpes 
previamente identificadas, pertencentes a grupos bacterianos distintos, descritos na 
Tabela 2.3. Uma vez que estes fragmentos foram obtidos utilizando um “primer” com 
“clamp” de GC, o seu comportamento no gel será dependente da sua cinética de 
desnaturação no gradiente escolhido, permitindo normalizar os géis tendo em conta 
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Tabela 2.3 – Estirpes testadas em TGGE para definição do marcador de 
temperatura. 
Nº Amostra Espécie Estirpe Origem* 
1 Pseudomonas sp. SM1408 Ambiental (BioFig-ICAT) 
2 Marinobacter sp. MGSC275 Projecto SEAHMA (ICAT) 
3 Photobacter sp. Ph01 Ambiental (BioFig-ICAT) 
4 Escherichia coli XL1-Blue Stratagene 
5 Bacteroides sp LS1401 Ambiental (BioFig-ICAT) 
6 Delftia sp. MGSC278 Projecto SEAHMA (ICAT) 
7 Acinetobacter sp. CS041 Ambiental (BioFig-ICAT) 
8 Bacteroides sp. LS1405 Ambiental (BioFig-ICAT) 
9 Bacillus subtilis L16601 BioFig-ICAT 
10 Alcaligenes faecalis CECT  CECT 449T 
11 Campylobacte  fetus DSMZ DSM 5361T 
12 Azospirillum sp. MGCA283 Projecto SEAHMA (ICAT) 
13 Acetobacter aceti CECT CECT 298T 
14 Desulfovibrio sp. LSBA135 Projecto SEAHMA (ICAT) 
15 Paracoccus denitrificans CECT CECT 674T 
16 Staphylococcus sp. CS031 Ambiental (BioFig-ICAT) 
17 Streptococcus sp. CS005 Ambiental (BioFig-ICAT) 
18 Aerococcus sp. CS052 Ambiental (BioFig-ICAT) 
19 Lactobacillus brevis CECT CECT 4390T 
20 Exiguobacterium sp. AR1801 Ambiental (BioFig-ICAT) 
21 Clostridium sp LS1601 Ambiental (BioFig-ICAT) 
22 Micrococcus sp. CS003 Ambiental (BioFig-ICAT) 
23 Microbacterium sp. CS043 Ambiental (BioFig-ICAT) 
*BioFIG: Center for Biodiversity, Functional, and Integrative Genomics (Portugal); ICAT, Instituto de 
Ciência Aplicada e Tecnologia; DSM, Deutsch Sammlung von Mikroorganismen (Alemanha); CECT, 
Colección Española de Cultivos Tipo (Espanha).  
 
Após a amplificação destes fragmentos e a sua visualização em gel de agarose, 
todos os produtos PCR (5 µl) foram aplicados directamente num gel de TGGE 
(poliacrilamida a 6% contendo 8 M ureia, glicerol a 2% e formamida a 20%). As corridas 
foram efectuadas com um sistema tampão TAE 1x. Aplicou-se um gradiente térmico 
linear de 43ºC a 51ºC, a uma voltagem constante de 150 V, durante 16 horas.  
Os fragmentos amplificados por PCR foram quantificados em gel de agarose por 
densitometria (com recurso ao “KODAK 1D Image Analysis Software”, Rochester, New 
York, USA). Uma vez definido o marcador, prepararam-se várias diluições (1:1, 1:2, 1:4 
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e 1:8) do mesmo, a fim de estabelecer a quantidade mínima de DNA necessária em 
cada banda de modo a permitir a sua detecção no gel de TGGE.  
 
2.4.4.3. Influência da reamplificação dos produtos PCR nos perfis 
de TGGE  
Determinaram-se os perfis correspondentes a quatro amostras provenientes do 
biotratamento do efluente de lagar de azeite de Pernes, com e sem reamplificação, a 
fim de avaliar a influência deste processo na qualidade dos perfis obtidos e na 
intensidade das bandas visualizadas.  
Após a amplificação destes fragmentos com os “primers” 341F-GC e 534R 
(Tabela 2.2) e a sua visualização em gel de agarose, todos os produtos PCR (5 µl) 
foram aplicados directamente num gel de TGGE (poliacrilamida a 6% contendo 8 M 
ureia, glicerol a 2% e formamida a 20%). As corridas foram efectuadas com um sistema 
tampão TAE 1x. Aplicou-se um gradiente térmico linear de 44ºC a 52ºC, a uma 
voltagem constante de 120 V, durante 20 horas.  
 
2.4.5. Clonagem 
  2.4.5.1. Preparação de células competentes de E. coli 
A preparação de células competentes de E. coli foi efectuada com base na 
metodologia descrita em Chung et al. (1989). A competência das células bacterianas 
pode ser induzida pela presença de PEG e catiões divalentes. Obtiveram-se células 
competentes de E. coli para transformação genética. 
Preparou-se um pré-inóculo de E. coli XL1-Blue MRF’ (Stratagene) em meio de 
cultura LB (Luria-Bertani), e incubou-se, “overnight”, a 37ºC, com agitação. Após 
incubação, inoculou-se em 150 ml de LB com uma diluição 1:30, e incubou-se até 
atingir uma densidade óptica a 600 nm (A600) de 0.3-0.4, correspondente à fase 
logarítmica de crescimento, na qual as células apresentaram as eficiências de 
transformação mais elevadas (107-108 transformantes por cada μg de plasmídeo). 
Em seguida, distribuiu-se assepticamente para tubos de centrifuga esterilizados, 
mantendo em gelo, e centrifugaram-se a 1200 g, a 4° C, durante 5 min. Descartou-se o 
sobrenadante e ressuspendeu-se o “pellet” em 5 ml de meio de transformação (Chung 
et al. 1989). 
As células competentes foram conservadas a -80° C até posterior utilização. 
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2.4.5.2. Ligação de produtos de PCR ao vector 
Para um volume final de 5 μl, adicionou-se à reacção de ligação, 1,3 μl de água, 
0,5 μl de ligase, 0,5 μl de tampão de ligase, 0,7 μl de plasmídeo pCR II (Invitrogen) e 
2,0 μl de produto PCR. Incubou-se a reacção a 14ºC, “overnight”. A reacção foi 
imediatamente utilizada ou armazenada a -20 ºC. 
 
2.4.5.3. Transformação de células de E. coli 
Descongelou-se, em gelo, uma alíquota (100 μl) de células competentes de E. 
coli. Adicionaram-se 5 μl da reacção de ligação (plasmídeo ligado ao fragmento PCR) 
às células competentes misturando suavemente. Manteve-se no gelo por 30-45 
minutos. As células foram submetidas a um choque térmico durante um minuto a 42 ºC. 
Colocou-se novamente em gelo. Adicionou-se 1 ml de meio LB sem antibiótico e 
incubou-se durante 1 h a 37 ºC, com agitação (200 rpm). Plaqueou-se 100 μl (no caso 
de testar plasmídeo não cortado) ou 300 μl da transformação (plasmídeo com o 
fragmento PCR ligado) em placas de meio LB suplementado com 12,5 μg.ml-1 de 
tetraciclina, 100 μg.ml-1 de ampicilina, 80 μg.ml-1 de X-Gal em DMF e 80 μg.ml-1 de 
IPTG. Incubaram-se as placas a 37 ºC durante 24 h. Os antibióticos permitem 
seleccionar as células transformadas através dos genes de resistência presentes no 
plasmídeo. Com palitos estéreis, repicaram-se, ao acaso, três clones que continham o 
plasmídeo cortado ligado ao produto PCR (colónias incolores), para um eppendorf, para 
posterior amplificação e sequenciação do respectivo DNA. 
 
2.4.6. Sequenciação 
Repicaram-se, ao acaso, três clones positivos (colónias incolores) resultantes de 
cada banda excisada a partir dos géis TGGE, cujas células foram lisadas ao ser 
ressuspendidas em 50 μl TE com 0,1% Tween 20, a 100ºC, durante 10 min. Os 
fragmentos de DNA foram amplificados usando os “primers” T7 e SP6 específicos para 
o vector (Tabela 2.2). A mistura de reacção para PCR contém 4 μl de DNA isolado, 5 μl 
de tampão PCR 10x sem MgCl2, 2 μl de 50 mM MgCl2, 1 μl de solução dNTP 100 mM, 1 
μl de cada “primer” a 50 μM, 2,5 unidades de Taq DNA Polimerase, 2,5 μl BSA (0,1%) e 
dH2O para perfazer um volume final de 50 μl. Todos os reagentes usados são Invitrogen 
(Bélgica). O PCR foi efectuado num termociclador BIOMETRA com uma desnaturação 
inicial a 94ºC, durante 5 min, seguida de 35 ciclos de 1 min a 94ºC, 1 min a 50ºC e 1 
min a 72ºC. A última extensão consiste em 5 min a 72ºC. Os produtos PCR finais foram 
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analisados por electroforese em gel de agarose 1% em tampão TAE 0,5x, a 100V. Os 
géis foram corados com brometo de etídeo, visualizados sob luz UV e a aquisição de 
imagens foi efectuada usando o “KODAK 1D Image Analysis Software” (Rochester, New 
York, USA).  
Escolheu-se aleatoriamente um dos três produtos de PCR, resultantes das 
bandas excisadas a partir dos géis DGGE/TGGE, e purificou-se com o kit “Jet Quick” 
(Genomed). Os produtos de PCR purificados foram novamente analisados por 
electroforese em gel de agarose 1% em tampão TBE 0,5x, a 100V. Os géis foram 
corados com brometo de etídeo, visualizados sob luz UV e a aquisição de imagens foi 
efectuada usando “KODAK 1D Image Analysis Software” (Rochester, New York, USA).  
Os produtos amplificados e purificados foram sequenciados pela empresa 
(STAB Vida Lda., Portugal), no caso da análise por DGGE, ou pelo Laboratório de 
Sequenciação e Análise de Fragmentos (ICAT), no caso do TGGE. A pesquisa de 
similaridade em bases públicas de sequências e afiliação filogenética foi feita por 
BLAST (Altschull et al., 1997).  
 
2.4.7. Análise LH-PCR 
Amostras de DNA provenientes dos biotratamentos dos efluentes da Adega 
Cooperativa de Olhalvo e do Lagar de Pernes foram diluídas a 10 ng.ml-1 e utilizadas 
para a caracterização microbiológica através de análise  LH-PCR.  
Procedeu-se à marcação do “primer” PA com um fluorocromo possibilitando a 
utilização de um sequenciador automático para a aplicação da técnica de LH-PCR às 
amostras a analisar. Este “primer” marcado foi combinado com o “primer” 534R não 
marcado, de modo a permitir a análise das regiões V1+V2+V3 do rDNA 16S (Tabela 
2.2). Ambos os “primers” são considerados específicos para eubactérias. A 
desnaturação inicial a 94ºC, durante 3 min, foi seguida por 35 ciclos consistindo nos 
passos de desnaturação a 94ºC, 45 s, hibridação a 55ºC, 45 s, e extensão a 72ºC, 2 
min. Um último passo consistiu numa extensão final a 72ºC, durante 5 min. As amostras 
de LH-PCR foram armazenadas a -20ºC (normalmente, menos de uma semana), no 
escuro, para separação electroforética posterior. A concentração dos produtos LH-PCR 
marcados foi estimada através de uma electroforese em gel de agarose com coloração 
com brometo de etídio e comparando com várias concentrações de λDNA. 
Os produtos LH-PCR foram diluídos para 25 ng.μl-1 e enviados para análise para 
o Laboratório de Sequenciação e Análise de Fragmentos (ICAT), que converte os dados 
de fluorescência em electroferogramas, nos quais os picos representam fragmentos de 
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diferentes tamanhos (em pares de bases) e as respectivas áreas representam as 
proporções relativas dos fragmentos. Para analisar os electroferogramas usou-se o 
“software” BioNumerics versão 4.0 (Applied Maths, Belgium). Para testar a 
reprodutibilidade do método foram seleccionadas como réplicas, aleatoriamente, 10% 
do número total das amostras, tendo sido submetidas à análise por LH-PCR 
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2.5. Técnicas exploratórias - análise multi e univariada 
2.5.1. Análise de “clusters” 
Os perfis DGGE foram analisados após normalização dos géis com o “software“ 
Diversity DatabaseTM Fingerprinting (BioRad, Hercules, CA, USA). A construção de 
árvores filogenéticas foi efectuada com o algoritmo do “software” NTSYSpc2 (Rohlf, 
1998) e o cálculo das associações usou o coeficiente de similaridade de Dice. Esta 
análise também foi realizada para os perfis API, utilizando matrizes de 
presença/ausência de microrganismos. 
Os perfis de TGGE foram analisados após normalização dos géis. Cada banda 
foi referenciada relativamente à respectiva amostra e à sua posição (linha do gel) e 
comparada com todas as linhas do gel. A construção das árvores filogenéticas foi 
efectuada com o algoritmo do “software” BioNumerics versão 4.0 (Applied Maths, 
Belgium) e usou-se o coeficiente de correlação de Dice para o cálculo das associações. 
Efectuou-se uma análise de “clusters” usando o método UPGMA.  
 
2.5.2. Análise canónica de correspondências (CCA) 
A análise CCA foi usada para determinar as correlações multivariadas entre os 
perfis de bandas DGGE/TGGE e os parâmetros ambientais (após normalização). A 
análise foi realizada através do “software” CANOCO para Windows versão 4.5 (ter 
Braak & Verdonschot, 1995) e o significado foi determinado pelo teste Monte Carlo com 
1000 permutações. 
 
2.5.3. Determinação dos índices de Shannon-Weaver (H’), Simpson (D’), 
riqueza (S) e equitabilidade (E) 
 Os perfis DGGE/TGGE e de LH-PCR foram examinados através do cálculo dos 
índices de diversidade Shannon-Wiever (H’; Shannon & Weaver, 1963) e de Simpson 











D = Σni(ni-1) / N(N-1) 
S 
I=1
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em que ni é o número dos indivíduos observados para cada espécie i e N é o número 
total de todos os indivíduos contabilizados. Neste trabalho, considerou-se ni a 
intensidade (área) relativa de cada banda DGGE/TGGE ou pico LH-PCR, N a soma de 
todas as intensidade (áreas) de todas as bandas DGGE/TGGE ou picos LH-PCR, em 
cada amostra, e S o número de bandas DGGE/TGGE ou de picos LH-PCR. Os valores 
calculados para o índice de Simpson variam entre 0 (ecossistemas com elevada 
diversidade ou heterogeneidade) e 1 (ecossistemas mais homogéneos). Com o 
objectivo de tornar a interpretação dos resultados menos confusa, em Biologia, usa-se 








em que S é o número de espécies presentes numa comunidade, designado por riqueza 
em espécies. Este valor vai tendendo para o minímo (0) à medida que uma espécie se 
torna dominante, e para o máximo (1) quanto mais equitativa for a distribuição dos 













D’ = 1 – D =1 – Σni(ni-1) / N(N-1) 
S 
I=1
E = H’ / ln S 
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3.1. Caracterização microbiológica de consórcios microbianos 
por métodos clássicos 
A caracterização microbiológica dos consórcios microbianos foi realizada 
durante os ensaios de biotratamento do efluente de adega da Estação Vitivinícola 
Nacional, em Dois Portos, e de efluente de lagar de azeite de Oliveira do Hospital, por 
métodos clássicos de microbiologia. 
  
3.1.1. Caracterização do consórcio microbiano no biotratamento do 
efluente de adega 
A composição do efluente da adega alterou-se sazonalmente, obtendo-se 
valores de CQO mais elevados durante a fase da vindima e até à fase das trasfegas. Ao 
longo dos 390 dias do biotratamento, o JLR foi alimentado com efluente bruto cuja 
caracterização físico-química está descrita na Tabela 3.1.  
 
Tabela 3.1 – Caracterização físico-química do efluente bruto 
proveniente da Estação Vitivinícola Nacional, usado para alimentar o 
protótipo JLR, durante os ensaios de biotratamento.  
Pârametro Unidade Gama 
pH – 4,00 – 4,99 
Carência química de oxigénio (CQO) g.l-1 3,10 – 27,2 
Carência bioquímica de oxigénio (CBO5) g.l-1 0,21 – 8,00 
Sólidos suspensos totais (SST) g.l-1 0,17 – 0,49 
Sólidos suspensos voláteis (SSV) g.l-1 0,13 – 0,42 
Azoto (Kjeldhal) mg.l-1 21,3 – 64,0 
Fenóis totais (Índice de Folin) – 2,80 – 20,0 
 
Com o objectivo de seleccionar o inóculo mais adequado para iniciar o 
biotratamento do efluente da adega, avaliaram-se vários consórcios microbianos (1 – 6) 
com base na sua capacidade de remoção de CQO, tal como descrito em Material e 
Métodos. Como controlo, foi utilizado o efluente da adega sem ser esterilizado e sem 
ser inoculado, para permitir o desenvolvimento do microbiota nativo. As taxas de 
remoção de CQO (%) são apresentadas na Tabela 3.2. 
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Tabela 3.2 – Capacidade de remoção de CQO (%) dos consórcios microbianos 
analisados em condições de incubação, simulando o biotratamento aeróbico de 
efluente de adega, em JLR. Os valores apresentados representam a média de 
duas determinações ± desvio padrão. 
Taxa de remoção de CQO (%) Tempo 
(dia)  Consórcios microbianos 
 Controlo 1 2 3 4 5 6 
4 51 ± 0 63 ± 5 80 ± 5 92 ± 1 42 ± 1 20 ± 2 40 ± 1 
6 75 ± 0 84 ± 6 87 ± 3 96 ± 2 86 ± 0 73 ± 1 90 ± 0 
 
Ao fim de 4 dias de tratamento, verificou-se que a actividade de remoção de 
CQO era superior nos inóculos microbianos 1 (lamas activadas da estação de 
tratamento de águas residuais da adega), 2 (estação de tratamento da indústria de 
pasta do papel) e 3 (biomassa recolhida na nascente termal natural), tendo-se obtido no 
efluente tratado níveis de CQO suficientemente satisfatórios para poderem ser 
descarregados em estações de tratamento municipais, de acordo com o regulamento 
das águas municipais em vigor na maioria dos países europeus. Os inóculos 4 a 6 
apresentaram menor eficiência de degradação, mas ao fim de 6 dias de tratamento, 
todos os inóculos, incluindo o microbiota nativo presente no controlo, demonstraram ter 
uma elevada capacidade de remoção de matéria orgânica. 
Apesar de o inóculo 3 apresentar os melhores resultados para as taxas de 
remoção de CQO, não foi o seleccionado para inocular o JLR, visto que este inóculo 
não era propriedade do INETI e apenas foi disponibilizado para estudo de comparação. 
Optou-se pela mistura dos consórcios 1 e 2 (3:1, v/v) para inocular a 15% (v/v) o JLR. 
Ao fim de 180 dias de biotratamento do efluente de adega no JLR, recolheu-se uma 
amostra e a sua actividade de biodegradação foi também determinada (Tabela 3.3) para 
ser comparada com a dos diferentes consórcios microbianos 1 – 6. 
 
Tabela 3.3 – Remoção de CQO (%) pelo 
consórcio microbiano recolhido após 180 
dias de biotratamento em JLR. Os valores 
apresentados representam a média de duas 
determinações ± desvio padrão. 
Tempo 
(dia) 
Taxa de remoção de CQO (%) 
4 83 ± 3 
6 87 ± 2 
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O ensaio demonstrou que a população microbiana recolhida após seis meses de 
biotratamento mantém uma óptima actividade de biodegradação quando comparada 
com o inóculo original (83% de remoção de CQO ao fim de 4 dias de incubação), dando 
ênfase à capacidade de adaptação deste consórcio microbiano às diferentes condições 
do JLR. 
 
O JLR funcionou em sistema contínuo, durante um período superior a um ano. 
Aumentou-se continuamente a taxa de alimentação e o reactor foi submetido a regimes 
de estado estacionário em que se diminuiu o TRH, aumentando as taxas de diluição, 
para se conseguir as condições de eficiência máxima do sistema. A análise de 
biomassa por contagens de células ou por determinação de SST, foi efectuada ao longo 














Figura 3.1 – Contagens celulares e determinação de SST / SSV sob diferentes regimes 
de estado estacionário (medidos em função da carga orgânica à entrada e do TRH) ao 
longo do tratamento do efluente de adega no JLR de 25 l. 
 
Durante o processo do biotratamento, verificou-se que a formação de biomassa 
está dependente da carga poluente do efluente da adega, tendo aumentado o conteúdo 
de SSV com a diminuição do TRH até 1,4 d. Obteve-se uma elevada concentração de 
biomassa microbiana no meio líquido, tendo os valores de 0,5 g SSV.l-1 e 0,2 x 1010 
cél.ml-1, determinados no arranque do tratamento, aumentado apreciavelmente para 





























































Carga Orgânica Aplicada (kgCQO.m-3.d-1) SSV  (g.l-1) Cél.ml-1 (x10^9) SST (g.l-1)
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também o início da colonização das paredes internas do JLR por um filme microbiano 
espesso (biofilme).  
 
Para caracterização microbiológica, recolheram-se amostras do efluente tratado 
no início e ao 180º dia de tratamento, e amostras do efluente tratado e do biofilme ao 
360º dia de tratamento. A Tabela 3.4 apresenta a contagem em placa de 
microrganismos heterotróficos cultiváveis. 
 
Tabela 3.4 – Contagem de colónias da população microbiana heterotrófica em amostras 
recolhidas no início, ao 180º e ao 360º dia de biotratamento do efluente de adega, no JLR. Os 
valores apresentados representam a média de três determinações ± desvio padrão. 
Início 180 dias 360 dias 
Microrganismos Líquido 
(UFC.ml-1 x 106) 
Líquido 
(UFC.ml-1 x 106) 
Líquido 
(UFC.ml-1 x 107) 
Biofilme 
(UFC.g-1 peso seco x 108)
Bactérias 3,5 ± 0,1 212,5 ± 12,5 585,0 ± 25,0 106,5 ± 5,5 
Fungos (leveduras) 0,5 ± 0,01 5,15 ± 0,15 4,85 ± 0,55 5,7 ± 0,6 
 
 As contagens em placa dos isolados de bactérias e de fungos, no início e ao 
180º dia de tratamento de efluente são consistentes com o aumento observado no 
conteúdo em SSV e em contagens celulares. No entanto, o valor mais elevado obtido 
ao 360º dia de tratamento para a determinação de UFC contraria os resultados 
apresentados na Figura 3.1, sugerindo que a formação do biofilme pode ter um papel 
preponderante na viabilidade dos microrganismos. 
Apesar de se assumir que apenas uma pequena fracção de microrganismos são 
cultiváveis (Muyzer, 1993; Tsai, 1991), nestas condições, os resultados apontam 
alguma evidência para os números relativos significativamente elevados do microbiota e 
permitiram efectuar isolamentos de culturas puras para identificação posterior. Após 
selecção e caracterização das colónias mais abundantes, foram identificadas oito 
estirpes bacterianas e sete leveduras. A Tabela 3.5 apresenta os resultados de 
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Tabela 3.5 – Caracterização da população microbiana residente, após 180 
e 360 dias de biotratamento do efluente de adega, no JLR.  
180 dias 360 dias  
Microrganismos 
Líquidoa Líquidoa Biofilmea 
Bactérias    
Acinetobacter sp. +    (3)b +    (1) +    (1) 
Bacillus sp. ++  (12) ++  (3) +    (1) 
Burkholderia cepacia –   ++  (3) +    (1) 
Hyphomicrobium sp. +    (1) –   –   
Moraxella sp. +    (2) –   –   
Pseudomonas sp. ++  (5) +    (3) +    (2) 
Pseudomonas stutzeri +    (2) –   –   
Sphingomonas paucimobilis –   +    (1) –   
Não identificada +    (5) ++  (4) ++  (3) 
Fungos    
Blastoschizomyces capitatus +    (1) +    (1) +    (1) 
Candida sp. ++  (9) ++  (2) ++  (2) 
Pichia fermentans –   +    (1) +    (1) 
Saccharomyces cerevisiae –   ++  (3) ++  (3) 
Não identificados –   +    (1) ++  (4) 
a Chave de frequência: Ausência (-), Presença (+, 1 a 40% colónias por placa), Frequência 
elevada (++, >40% colónias por placa) 
b Os números entre parêntesis representam o número de isolados: colónias isoladas foram 
seleccionadas proporcionalmente à sua presença tal como se depreendeu a partir da 
morfologia das colónias 
Chave para reacção Gram:        Ausência;         Presença de Gram+;         Presença de 
Gram–   
 
 
Obtiveram-se 40 isolados para identificação ao 180º dia de biotratamento de 
efluente de adega, no JLR, e 23 isolados ao 360º dia de biotratamento, no meio líquido. 
Os isolados bacterianos pertencem predominantemente aos géneros Bacillus e 
Pseudomonas, sugerindo que a capacidade de sobrevivência destes microrganismos, 
para além da sua versatilidade metabólica, pode estar associada a uma maior 
resistência às forças de agitação que se desenvolvem no JLR, ao nível do bocal do 
Venturi. Bacillus sp. é capaz de produzir endósporos, os quais são muito resistentes ao 
calor, radiação e desinfecção química, voltando a ficar metabolicamente activos após a 
disponibilização de um substrato adequado. Muitos ácidos gordos e compostos 
aromáticos podem ser usados por espécies de Pseudomonas para o crescimento (Holt 
et al., 1984). Neste grupo de bactérias, as diferentes espécies de Pseudomonas e 
– + +
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Bacillus são típicas de ambientes compostos. Pela mesma razão, se poderá justificar a 
ausência de protozoários nas amostras observadas por microscopia óptica. As estirpes 
microbianas do género Pseudomonas são Gram–, facultativamente aeróbias e têm um 
crescimento óptimo a pH 7 – 9. Apresentam uma actividade metabólica importante na 
biodegradação de efluentes de adega devido às suas reacções alcalinas a partir de sais 
de citrato, malonato e tartarato de sódio. As estirpes pertencentes ao género Bacillus 
são Gram+, estritamente aeróbias ou facultativamente anaeróbias e têm um crescimento 
óptimo a pH 5 – 8, sendo capazes de resistir à natureza ácida deste efluente. Os 
valores de pH e temperatura, medidos durante o tratamento do efluente, variaram entre 
5 – 9 e 37º – 40ºC, respectivamente (Figura 3.2), sendo condições favoráveis ao 
crescimento e actividade microbiana (por exemplo, capacidade biodegradativa) de 
Bacillus e Pseudomonas. Estes microrganismos foram também descritos por Petruccioli 
et al. (2000; 2002), como sendo os géneros mais comuns encontrados ao longo do 
biotratamento de efluente de adega, atribuindo-lhes um papel importante num consórcio 













Figura 3.2 – Aquisição de dados de temperatura e pH ao longo do biotratamento 
do efluente de adega no JLR. 
 
Apesar de a presença dos géneros Bacillus e Pseudomonas ser comum na 
maioria dos tratamentos de efluentes, um estudo recente atribui um papel significativo à 
presença de leveduras na remoção de CQO no tratamento de efluente de adega 
(Malandra, 2003). No entanto, este sistema baseava-se num biofilme microbiano que se 
desenvolvia na superfície dos discos de um CBR laboratorial, submergidos no efluente, 
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cerevisiae, Candida intermedia, Hanseniaspora uvarum e Pichia membranaefaciens. 
Todas estas espécies estão naturalmente associadas ao processo de vinificação e, com 
excepção de Hanseniaspora uvarum, formam pseudohifas simples ou mais complexas. 
No caso do tratamento do efluente de adega no JLR, observou-se uma predominância 
do microbiota bacteriano (Tabela 3.4) embora a presença de estirpes das leveduras 
Blastoschizomyces capitalis, Candida sp. e Saccharomyces cerevisiae também se 
tenha verificado no meio líquido e no biofilme. A presença de Blastoschizomyces, 
apesar de não ser predominante, pode ser importante na manutenção do biofilme, 
devido ao crescimento de hifas, embora a capacidade de produzir polissacáridos por 
alguns microrganismos presentes no JLR, tal como Pseudomonas, também seja 
responsável pela formação do biofilme. As condições anóxicas, que normalmente se 
desenvolvem nas camadas mais profundas do biofilme, podem suportar a presença 
quer das Pseudomonas facultativamente aeróbias, quer das estirpes de Bacillus 
facultativamente anaeróbias. Não se verificaram diferenças significativas entre a 
composição do microbiota no meio líquido e no biofilme. Como seria de esperar devido 
à turbulência no interior do JLR, não se identificaram fungos filamentosos. O bom 
arejamento no JLR foi confirmado pelos valores obtidos para os níveis de oxigénio 
dissolvido ao longo do biotratamento (75 – 90% da saturação) e pela ausência de 
isolados pertencentes ao género Spirillum, uma bactéria bem conhecida como 
microaerófila (Petrucciolli et al, 2000), frequentemente detectada em condições de fraco 
arejamento. 
 A Figura 3.3 apresenta os valores obtidos com as análises de CQO efectuadas à 
entrada e à saída do biotratamento no JLR e os dados calculados para a respectiva 





















Figura 3.3 – Análise de CQO à entrada e saída do JLR e eficiência na remoção de 
CQO (%) ao longo do biotratamento do efluente de adega. 
 
Após análise da Figura 3.3, verifica-se que a taxa de remoção de CQO 
aumentou continuamente após a fase de arranque, em condições “batch”, e atingiu 
valores de 80 – 90%. Alguns problemas que ocorreram, esporadicamente, durante o 
funcionamento do JLR, tais como avaria de bombas de recirculação e formação de 
espuma, e as variações na carga orgânica do efluente, consideradas normais para este 
tipo de efluente durante um ano de biotratamento, foram responsáveis por algumas das 
diminuições observadas na eficiência de remoção de CQO. No entanto, verificou-se um 
bom desempenho da população microbiana no JLR e a sua capacidade para responder 
a variações de pH, temperatura, carga orgânica e mesmo a quebras mecânicas, 
características muito promissoras para a transferência desta tecnologia para os 
industriais do sector. 
 Neste contexto, foi efectuado um estudo complementar de avaliação da 
capacidade degradativa do consórcio microbiano presente no final deste biotratamento, 
com o objectivo de identificar membros desse consórcio correlacionáveis com a 
eficiência de degradação obtida. 
Assim, uma amostra recolhida ao 360º dia do biotratamento, foi inoculada em 
meio de cultura TSA e incubada a 30ºC. A caracterização e identificação dos 
microrganismos isolados foi baseada na morfologia das colónias, coloração Gram, 
formação de esporos, actividade enzimática de catalase e citocromo oxidase e no 































CQO entrada (g.l-1) CQO saída (g.l-1) Remoção de CQO (%)
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totais no efluente bruto de adega foi realizada em culturas de cada um dos três 
microrganismos predominantes deste consórcio (Brevibacillus brevis, Staphylococcus 
epidermis e uma estirpe de bastonetes Gram+) e também avaliada em relação ao 
consórcio microbiano. Como controlo, foi utilizado o efluente bruto autoclavado e não 
inoculado. As culturas foram incubadas a 30ºC, e 150 rpm de agitação, durante 10 dias.  
 
Tabela 3.6 – Identificação ou tipificação dos isolados do 
consórcio microbiano presente no 360º dia de biotratamento 
do efluente de adega.  
Isolados Identificação ou tipificação 
AS Brevibacillus brevis 
CA Pseudomonas fluorescens 
BM Staphylococcus epidermis 
SV Bastonetes Gram+  
AG Bastonetes Gram+  
I Cocos Gram+ 
 
A redução de CQO e do teor de fenóis, e determinação de SSV foi monitorizada 
ao longo da incubação (Tabela 3.7 e Figura 3.4). Determinou-se ainda a razão 
SSV:CQOc. 
 
Tabela 3.7 – Determinação da formação de biomassa em função do CQO consumido 
(CQOc), e da redução de CQO e de fenóis totais, nos ensaios de biodegradação. 
Culturas 
Carga orgânica   
(g CQO.l-1.d-1) 
CQOc         
(g CQO.l-1.d-1) 
SSV 







Controlo 11,10 1,70 0,038 0,022 12 7 
Consórcio 8,.71 0,86 0,055 0,064 10 24 
AS 11,40 1,82 0,119 0,065 15 11 
BM 10,85 2,64 0,071 0,027 20 6 
























Figura 3.4 – Crescimento (O.D.600nm) dos isolados AS, BM e SV, e monitorização da variação 
de CQO (g.l-1) e de fenóis totais (g.l-1), ao longo do ensaio de biodegradação e aspecto da 
respectiva cultura em meio TSA. 
  
Os resultados revelaram que os três microrganismos seleccionados apresentaram uma 
boa capacidade de crescimento no efluente bruto e alguma remoção de CQO e de 
fenóis totais, sem adição de nutrientes. O melhor desempenho foi conseguido pela 
estirpe de bastonetes Gram+ (isolado SV), sugerindo a sua importância na capacidade 
de degradação do consórcio. Em termos de formação de biomassa versus consumo de 
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3.1.2. Caracterização do consórcio microbiano no biotratamento do 
efluente de lagar de azeite 
O efluente utilizado foi recolhido no lagar de azeite da Bobadela, em Oliveira do 
Hospital, que funciona com um processo de extracção de azeite num sistema em 
contínuo de três fases. Para simular o armazenamento habitualmente utilizado nos 
lagares de azeite, o efluente foi conservado num contentor de 800 l, colocado em 
ambiente exterior. A caracterização físico-química deste efluente está descrita na 
Tabela 3.8.  
 
Tabela 3.8 – Caracterização físico-química do efluente bruto do 
lagar de azeite de Oliveira do Hospital, usado para alimentar os 
protótipos JLR de 25 l e de 200 l, durante os ensaios de 
biotratamento.  
Parâmetro Unidade Gama 
pH – 4,57 – 4,65 
Carência química de oxigénio (CQO) g.l-1 28,7 – 80,1 
Sólidos suspensos totais (SST) g.l-1 4,85 – 10,1 
Sólidos suspensos voláteis (SSV) g.l-1 0,39 – 0,96 
Azoto (Kjeldhal) mg.l-1 90 
Nitratos (NO3) mg.l-1 244,0 
Fenóis totais (Índice de Folin) – 35 – 75 
 
No momento da recolha do efluente bruto, o valor determinado de CQO foi 80 
g.l-1. No entanto, quando se iniciou o tratamento no JLR de 25 l, e tal como esperado, 
verificou-se que este valor tinha diminuído para 40 g.l-1, o que se atribuiu à degradação 
microbiológica e oxidações químicas naturais que ocorreram durante o armazenamento 
no exterior. Esta diminuição nos níveis de CQO relaciona-se também com a eliminação 
de compostos orgânicos mais facilmente degradáveis (açúcares e alguns lípidos) e o 
valor determinado de 40 g.l-1 considera-se ainda um valor significativamente elevado, 
visto que a maioria dos lagares modernos que processam em contínuo produzem 
efluentes com valores de CQO que varia entre 25 – 50 g.l-1. 
Com o objectivo de seleccionar o inóculo mais adequado para iniciar o 
biotratamento do efluente do lagar de azeite, avaliaram-se dois consórcios microbianos 
nativos provenientes do mesmo efluente, inóculo OW (toma directa do efluente) e 
inóculo OH (toma da lagoa de descarga do efluente), com base na sua capacidade de 
remoção de CQO. Usou-se, como controlo, o efluente do lagar de azeite autoclavado a 
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120ºC, 1 atm, 20 min. Uma vez que a falta de macronutrientes pode funcionar como um 
factor selectivo que pode favorecer uma determinada sub-população presente numa 
cultura mista, obtendo-se uma baixa diversidade microbiana (Burgess et al., 1999), 
testou-se a influência da suplementação com N/P numa razão COD:N:P de 200:5:1, na 
formação de biomassa, quer nas culturas efectuadas com o microbiota nativo do 
efluente (OW + N/P), quer nas culturas incubadas com o microbiota da lagoa de 
descarga do lagar (OH + N/P). 
A formação de biomassa foi monitorizada através da determinação de SSV ao 
tempo zero (t0) e ao fim de 15 dias (t15) de incubação no efluente bruto de lagar de 
azeite; os valores médios e as taxas de crescimento correspondentes foram 








Figura 3.5 – Formação de biomassa em termos de SSV, durante a incubação em efluente 
de lagar de azeite, para todas as condições testadas, em erlenmeyers. Como controlo foi 
utilizado o efluente autoclavado. As taxas de crescimento específicas (μ) foram 
determinadas para todas as condições em duplicado, apresentando-se o valor médio obtido 
± desvio padrão.  
 
Em termos de SSV, obteve-se uma elevada formação de biomassa em todas as 
condições ensaiadas excepto no controlo, no qual se observou uma ligeira diminuição 
nos SSV, indicando que não estava a ocorrer nenhuma formação de biomassa. O 
microbiota presente no inóculo OH parece estar melhor adaptado às características 
recalcitrantes deste efluente, uma vez que apresenta uma taxa de crescimento (μ) de 
0,058 g SSV.l-1.d-1 superior à taxa de crescimento de 0,047 g SSV.l-1.d-1 obtida para o 
microbiota nativo do efluente bruto (inóculo OW). A suplementação com N/P, quer nas 
culturas com microbiota nativo de efluente de lagar de azeite (OW+N/P), quer nas 
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reflectiu-se no aumento apreciável dos valores das taxas de crescimento para 0,086 g 
SSV.l-1.d-1 e para 0,099 g SSV.l-1.d-1, respectivamente. 
As taxas de remoção de CQO foram determinadas para todas as condições 













Figura 3.6 – Taxa de remoção de CQO pelos consórcios microbianos OW 
e OH, em erlenmeyers, durante a incubação com efluente de lagar de 
azeite, e com e sem suplementação de N/P. 
 
Excepto no controlo, em que apenas se obteve uma remoção de CQO de 8% 
correspondente a 0,07 g CQO.l-1.d-1, em todas as condições ensaiadas, obteve-se uma 
notável eficiência de degradação. A taxa de remoção de CQO de 46% e 0,2 g CQO.l-1.d-
1, obtida com o microbiota nativo do efluente bruto do lagar de azeite (OW), indica uma 
boa capacidade de degradação deste consórcio microbiano. No entanto, com o 
microbiota da lagoa de descarga de efluente (OH) obtém-se uma capacidade de 
remoção de CQO muito mais elevada que, consoante a suplementação ou não com 
N/P, atingiu os valores de 84% e 70%, respectivamente.  
A caracterização microbiológica foi efectuada por métodos clássicos de 
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Tabela 3.9 – Caracterização das populações microbianas das culturas 
ensaiadas, ao 15º dia de incubação no efluente de lagar de azeite. 
Microrganismosa OW OW + N/P OH OH + N/P 
Bactérias (UFC.ml-1x104) 
Bacillus sphaericus 3  14 24 19 
Brevibacillus brevis –  – 12 9,5 
Burkholderia cepacia 13 43 – 19 
Comomonas testosteroni / 
Pseudomonas alcaligenes 
– – 12 9,5 
Stenotrophomonas maltophilia 3 – 9,5 – 
     
Fungos  (UFC.ml-1x102) 
Fusarium sp. – – – 1 
Aspergillus sp. 0,1 – 4 2 
Micélio estéril 0,01 – – 1 
 
 
As observações morfológicas de todas as colónias isoladas a partir das 
amostras do microbiota nativo do efluente bruto (OW), conduziram à identificação de 
três estirpes bacterianas: duas bactérias Gram-, Burkholderia cepacia e 
Stenotrophomonas maltophilia, e uma bactéria Gram+, Bacillus sphaericus. Em todos os 
consórcios microbianos testados, verificou-se a presença predominante de Bacillus 
sphaericus e Burkholderia cepacia. Este facto pode ser atribuído à capacidade destes 
microrganismos para degradar compostos de carbono complexos, nomeadamente 
polifenóis (El Sayed et al., 2003), contribuindo assim para aumentar a taxa de remoção 
de CQO. A presença de Stenotrophomonas maltophilia foi detectada apenas nas 
condições em que não houve suplementação com N/P. Brevibacillus brevis e 
Comomonas testosteroni / Pseudomonas alcaligenes não foram isoladas a partir do 
microbiota nativo do efluente do lagar de azeite, sugerindo que provêm do inoculo OH. 
Em termos de populações fúngicas, isolaram-se e identificaram-se três estirpes: 
Fusarium sp., Aspergillus sp. e um micélio estéril provavelmente pertencente a um 
Basidiomycete. Apesar de Fusarium ter um papel importante na degradação de fenóis 
(Anselmo, 1992; Mendonça et al., 2004) foi apenas detectado no inoculo OH. Pelo 
contrário, a presença de Aspergillus sp., também referido na literatura pela sua 
tolerância e pelo seu papel na biodegradação dos polifenóis em efluentes de lagares de 
azeite (Fadil et al., 2003), foi detectada nos dois consórcios OW e OH. O micélio estéril 
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parece estar também bem adaptado a este tipo de efluente, pois foi detectado nos dois 
consórcios, especialmente após suplementação com N/P. 
 
Tendo em consideração os resultados obtidos e a melhor condição testada, 
optou-se por inocular o JLR de 25 l a 15% (v/v) com uma mistura dos inóculos OW e 
OH (1:1, v/v), para o tratamento do efluente de lagar de azeite. A fonte de N/P foi 
assegurada com adições ocasionais de (NH4)2HPO4 e o pH foi controlado com a adição 
de HNO3 (a pH 5 – 6).  
A monitorização dos consórcios microbianos efectuou-se no efluente bruto e ao 
longo do tratamento por métodos tradicionais. A Tabela 3.10 apresenta a caracterização 
microbiológica e as contagens de colónias de todos os microrganismos isolados e 
identificados nas amostras recolhidas em cada regime hidráulico do processo. 
 
Tabela 3.10 – Caracterização e contagens de colónias da população microbiana 
heterotrófica isoladas e identificadas a partir do efluente bruto proveniente do lagar de 
azeite de Oliveira do Hospital, e do respectivo biotratamento no JLR de 25 l, em fase 
“batch” e nos TRH de 3 d e 12 d. 





 13  57 109  188 210 
Bactérias  (UFC.ml-1x104) 
Aeromonas salmonicida –   –  – 1,3  – – 
Bacillus megaterium –  0,5  – –  – 0,2 
Bacillus megaterium tipo2 –  –  – 0,15  – 0,15 
Bacillus sphaericus 9,5  –  0,03 –  0,02 – 
Bacillus stearothermophilus –  –  – –  0,05 – 
Bacillus subtilis –  –  0,45 –  – – 
Brevibacillus brevis –  1,8  3,1 –  – – 
Burkholderia cepacia 20  –  – –  – – 
Ewingella americana –  1,8  – –  0,1 – 
Stenotrophomonas 
maltophilia 
11  –  – 0,02  – – 
Fungos (UFC.ml-1x104) 
Aspergillus sp. 9  –  – –  – – 
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Após análise da Tabela 3.10, verifica-se que a diversidade de espécies 
bacterianas ao longo do biotratamento é maior comparando com a do consórcio 
microbiano do efluente bruto, donde se deduz que as condições durante o 
biotratamento, não só foram favoráveis ao crescimento das populações que estariam 
representadas em maior número no efluente bruto, mas ainda promoveram o 
crescimento de outras populações presentes no consórcio. Não foram detectados 
isolados de fungos, nem de leveduras, em nenhuma das amostras recolhidas durante 
este biotratamento.  
A fase de arranque do biotratamento no JLR de 25 l, em condições “batch”, 
revelou a predominância de espécies Gram+ (56%), principalmente Brevibacillus brevis, 
que se manteve até à alteração para a alimentação em contínuo com um TRH 3 d. A 
meio da fase do biotratamento com um TRH de 3 d, observou-se uma mudança 
significativa da estrutura do consórcio microbiano, em que se destaca a dominância de 
bactérias Gram– (90%) em relação às Gram+, com predominância da espécie 
Aeromonas salmonicida salmonicida (88%). A degradação de tolueno, benzeno, 
etilbenzeno e xileno por Stenotrophomonas maltophilia foi descrita em Lee et al (2002) 
numa gama de valores de pH entre 5 e 8, gama coincidente com os valores de pH 
medidos na fase do biotratamento no JLR (Figura 3.8) em que foi detectada a presença 
de Stenotrophomonas maltophilia. À semelhança do biotratamento do efluente de 
adega, estes valores de pH, tal como a temperatura média do processo (35ºC), 
favorecem as condições de crescimento e actividade microbiana de Bacillus spp. Após 
a alteração do TRH para 12 d, verificou-se uma mudança na composição da 
comunidade microbiana, em que diminui a predominância, em termos quantitativos, das 
bactérias Gram– (59%), mas aumenta em termos qualitativos a presença das bactérias 
Gram+ (Bacillus sphaericus e Bacillus stearothermophilus). No final do biotratamento no 
JLR de 25 l, verifica-se apenas a presença de bactérias Gram+: Bacillus megaterium e 
Bacillus megaterium tipo 2. O resultado geral da caracterização microbiana, realizado 
ao longo do biotratamento, apresenta um favorecimento do crescimento de bactérias 
Gram+. Apesar de se ter isolado o fungo Aspergillus nas amostras de efluente bruto, 
nenhum fungo filamentoso foi detectado ao longo do tratamento do efluente de lagar de 
azeite no JLR de 25 l, à semelhança do ocorrido durante o biotratamento do efluente de 
adega.  
 
A análise de “clusters”, obtidos a partir de identificação dos microrganismos ao 
longo do biotratamento no JLR de 25 l (Figura 3.7), indica que a estrutura da 
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Figura 3.7 – Análise de “clusters” das comunidades bacterianas baseado nos perfis de 
identificação dos microrganismos ao longo do biotratamento do efluente olivícola no JLR de 25 l. 
As associações foram calculadas com o coeficiente de similaridade de DICE e o dendrograma foi 
obtido com o algoritmo do software NTSYSpc2 (método UPGMA). Determinou-se o coeficiente 
de correlação cofenética (r). No lado direito do dendrograma apresentam-se os valores medidos 
para os parâmetros TRH, temperatura e pH. 
 
O dendrograma mostra que os perfis obtidos foram englobados em dois “clusters” 
principais (A e B). A amostra do efluente bruto de lagar de azeite não se agrupou com 
nenhuma amostra recolhida do biotratamento. O “cluster” A incluiu a amostra que foi 
recolhida a meio da fase “batch, a amostra recolhida no início do TRH 3 d, e a amostra 
recolhida a meio do TRH 12 d. O “cluster” B agrupou as amostras recolhidas a meio do 
TRH de 3 d e no final do biotratamento com o TRH 12 d. 
 Os resultados demonstraram que as principais flutuações detectáveis na 
estrutura da comunidade microbiana, com este grupo de amostras, não se podem 
correlacionar nem com a variação do TRH nem com as condições físico-químicas 
determinadas.  
As condições aeróbias foram asseguradas através de um bom arejamento no 
JLR, o qual foi suficientemente elevado para manter os valores de oxigénio dissolvido 
numa gama de 60 a 80% de saturação, como se pode observar na Figura 3.8. A 
temperatura inicial do biotratamento de 23 – 25ºC, correspondente à TA, aumentou 
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gradualmente nos primeiros dias mas depois manteve-se constante com uma média 
de 33ºC. O mesmo comportamento foi observado para os valores de pH, inicialmente 














Figura 3.8 – Aquisição de dados de temperatura, pH e oxigénio dissolvido, ao longo do 
tratamento do efluente de lagar de azeite no JLR de 25 l. 
 
Tal como foi verificado no tratamento de efluente de adega, a concentração de 
biomassa está dependente das variações na entrada de carga poluente do efluente de 
lagar de azeite (Figura 3.9). O conteúdo em SSV atingiu um valor máximo de 3,8 g.l-1 a 
uma taxa de alimentação de 14 kg CQO.m-3.d-1 e um TRH de 3 d. Nestas condições, a 
eficiência de remoção de CQO e fenóis totais obtida foi de 50% e 10%, respectivamente 
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Figura 3.9 – Contagens celulares e determinação de SST/SSV sob diferentes regimes 
de estado estacionário (medidos em função da carga orgânica aplicada à entrada e do 














Figura 3.10 – Análise de CQO à entrada e saída do JLR e eficiência na remoção de CQO 
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Figura 3.11 – Análise do conteúdo em fenóis totais à entrada e saída do JLR (segundo o método 
do Índice de Folin) e eficiência na remoção de fenóis totais (%) ao longo do biotratamento do 
efluente de lagar de azeite, no JLR de 25 l. 
 
 Durante a fase “batch”, os valores de CQO e fenóis totais à saída do JLR 
apresentam uma diminuição significativa. No entanto, na passagem para um regime de 
alimentação em contínuo com um TRH de 6 d, estes valores aumentam drasticamente, 
o que corresponde a uma diminuição das respectivas taxas de remoção de 90% para 
50% e 46%. Após um período de estabilização de uma semana, os valores de CQO e 
fenóis totais diminuem novamente, atingindo valores de 17,4 g.l-1 e 22 unidades do 
Índice de Folin, respectivamente, correspondendo a um ligeiro aumento da eficiência 
para 56% e 51% de taxa de remoção de CQO e fenóis totais. Ao reduzir o TRH para 3 
d, verificou-se imediatamente uma diminuição significativa da taxa de remoção de fenóis 
totais para 10%. A taxa de remoção de CQO sofreu também uma diminuição atingindo 
15% ao 112º dia de tratamento. Tal como anteriormente, ao fim dum período de 
adaptação, verificou-se uma subida das taxas de remoção de CQO e fenóis totais, 
altura em que se efectuou a alteração para o último TRH testado (12 d). Nesta condição 
hidráulica, as taxas de remoção de CQO e fenóis totais aumentaram atingindo 83% e 
78%, respectivamente, no final do tratamento. 
 
A biomassa desenvolvida ao longo deste biotratamento, no JLR de 25 l, foi 
utilizada para inocular a 17% (v/v) o JLR de 200 l, para se testar o “scale-up” do 
biotratamento. As condições de temperatura, pH e arejamento, em termos de oxigénio 
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Figura 3.12 – Aquisição de dados de temperatura, pH e oxigénio dissolvido, ao longo do 
biotratamento do efluente de lagar de azeite no JLR de 200 l. 
 
 Ao longo do biotratamento, verificaram-se valores de temperatura numa gama 
entre 20 e 35ºC, o pH foi ajustado para valores entre 7 e 8 com ácido nítrico, e os 
valores de oxigénio dissolvido, inicialmente a 90% na fase “batch”, variaram entre 60 a 
80% da saturação durante a alimentação do JLR em contínuo. As condições físico-
químicas foram significativamente favoráveis a um biotratamento mesofílico em 
aerobiose. 
A Tabela 3.11 apresenta a caracterização microbiológica e as contagens de 
colónias de todos os microrganismos isolados e identificados nas amostras recolhidas 
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Tabela 3.11 – Caracterização e contagens de colónias da população microbiana 
heterotrófica isoladas e identificadas a partir do efluente bruto proveniente do lagar de azeite 
de Oliveira do Hospital, e do respectivo tratamento no JLR de 200 l, nas diferentes condições 
hidráulicas. 




47 61 99  113 128  134 143 162 166 
Bactérias (UFC.ml-1x104) 
Alcaligenes xylosoxidans         2,26 3  
Bacillus megaterium 2   4,02  0,02   0,04  2 0,2 
Bacillus sphaericus   0,03  0,01   0,4 0,2  1 
Brevibacillus brevis 0,03 2,21 0,05  0,02 0,07      
Chryseobacterium sp.   3,87  1,21       
Comomonas testosteroni 
./Pseudomonas alcaligenes 
       1,89  0,3 0,1 
Ewingella americana   0,6         
Pseudomonas fluorescens 4,54  0,04         
Sphingobacterium multivorum   1,36         
Stenotrophomonas maltophilia 0,77           
Chave para reacção Gram:         Ausência;         Presença de Gram+;     \\  Presença de Gram–   
 
A caracterização das populações microbianas isoladas no JLR piloto de 200 l 
revelou uma composição do consórcio microbiano bastante diferente da composição do 
consórcio caracterizado durante o biotratamento em JLR de 25 l, em termos de 
diversidade de géneros, com o aparecimento de cinco espécies que não foram 
detectadas no biotratamento à escala laboratorial (JLR 25 l): Alcaligenes xylosoxidans, 
Chryseobacterium sp., Comomonas testosteroni./Pseudomonas alcaligenes, 
Pseudomonas fluorescens e Sphingobacterium multivorum. No início do biotratamento, 
com um TRH de 24 d, verificou-se uma diversidade baixa tendo-se apenas isolado três 
espécies, Brevibacillus brevis, Pseudomonas fluorescens e Stenotrophomonas 
maltophilia, com predominância de P. fluorescens. De acordo com os resultados 
obtidos, a dominância de bactérias Gram+ (67%), no final do biotratamento no JLR de 
25 l, foi substituída pela dominância de bactérias Gram– (99%) no início do 
biotratamento no JLR de 200 l.  
A duração da fase do biotratamento com um TRH 24 d, cerca de 85 dias (e após 
uma fase “batch” de 25 dias), poderá ter favorecido o desenvolvimento de espécies com 
– + +
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crescimento mais lento visto que, no final desta condição hidráulica, foi possível 
detectar uma maior diversidade de espécies.  
Com a redução para um TRH 12 d, manteve-se a predominância de bactérias 
Gram– (96%) em relação às Gram+ (4%), embora a predominância inicial de 
Pseudomonas fluorescens fosse substituída pela de Chryseobacterium sp., que só foi 
detectada no final do TRH 24 d. Verificou-se, no entanto, uma diminuição drástica nas 
contagens de colónias de Bacillus megaterium tipo 2 e Chryseobacterium sp.. Durante o 
último TRH testado neste biotratamento, TRH de 6 d, ocorreu uma diminuição da 
diversidade relativa, mas a composição do consórcio microbiano sofreu uma alteração 
apreciável com a detecção de Comamonas testosteroni/Pseudomonas alcaligenes, 
ocorrendo simultaneamente a diminuição da percentagem de bactérias Gram– (81%) e 
um aumento das bactérias Gram+  (19%). Embora não tivesse sido detectada ao longo 
do biotratamento, ao 143º dia isolou-se Alcaligenes xylosoxidans a uma concentração 
relativamente elevada: 2,26 x104 UFC.ml-1. A predominância de bactérias Gram– (92%) 
em relação às bactérias Gram+ (8%) manteve-se, à semelhança do ocorrido nas outras 
duas condições hidráulicas testadas. Em estudos de compostagem com este tipo de 
efluente (águas ruças), as espécies bacterianas Comamonas testosteroni, 
Pseudomonas sp. e Bacillus sp. foram também detectadas como as populações 
bacterianas predominantes ao longo de todo o processo de compostagem (Baeta-Hall 
et al., 2002).  
Em condições parcialmente anóxicas, favoráveis à desnitrificação, que podem 
ocorrer em zonas do interior do bioreactor, tal como nas camadas da biomassa 
aderente à parede interna do JLR (biofilmes), ou no interior dos flocos em suspensão, é 
provável existirem bactérias desnitrificantes heterotróficas que podem usar nitrato como 
receptor de electrões alternativo, nomeadamente Alcaligenes, Bacillus e Pseudomonas 
(Knowles, 1982; Metcalf & Eddy, 2003). Estas bactérias redutoras de nitratos e 
desnitrificantes, podem ainda encontrar condições vantajosas nestes nichos 
parcialmente em anóxia, a partir da fonte adicional de nitrato fornecida pela adição de 
ácido nítrico usado para ajustar o pH. Este facto está em consonância com a diminuição 
significativa de N-NO3 observada no TRH final de 6 d, quando a taxa de alimentação 


















Figura 3.13 – Variação de N-Kjeldahl, à entrada e à saída, e N-NO3 à saída do reactor sob 
diferentes regimes de estado estacionário (medidos em função da carga orgânica aplicada e 
do TRH) ao longo do biotratamento do efluente de lagar de azeite no JLR de 200 l. 
 
Os conteúdos em CQO e fenóis totais bem como os respectivos perfis de 
remoção foram determinados ao longo do biotratamento e são apresentados nas 













Figura 3.14 – Análise de CQO à entrada e saída do JLR e eficiência na remoção de 
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Após uma fase “batch”, a capacidade de depuração do JLR de 200 l foi testada 
com uma carga orgânica de 10 g CQO.l-1 (Figura 3.14), correspondente a uma 
alimentação de 0,4 kg CQO.m-3.d-1, aumentando-se depois para 28 g CQO.l-1 e 1,2 kg 
CQO.m-3.d-1, respectivamente. A resposta do JLR às diminuições dos TRH, e ao 
aumento da carga de alimentação aplicada até 3,8 kg CQO.m-3.d-1, foi muito eficiente, 
obtendo-se um efluente à saída com uma média de valores de CQO de 2,6 ± 0,4 g.l-1, 
correspondendo a uma taxa de remoção de CQO de 88 ± 3%. Simultaneamente, a 
eficiência de remoção de fenóis totais foi também determinada (Figura 3.15), ao longo 
do tratamento, e verificou-se que, independentemente do aumento do teor de fenóis 
totais à entrada do JLR, se obteve uma média de valores de 0,27 ± 0,08 g.l-1 de fenóis 














Figura 3.15 – Análise do conteúdo em fenóis totais à entrada e saída do JLR (segundo o método 
de Singleton & Rossi, 1965) e eficiência na remoção de fenóis totais (%) ao longo do 
biotratamento do efluente de lagar de azeite, no JLR de 200 l. 
 
A partir da análise destes resultados, e tendo em consideração os problemas 
inerentes à detecção, identificação e quantificação de microrganismos por métodos 
clássicos, é difícil obter uma avaliação mais rigorosa da estrutura e dinâmica dos 
consórcios microbianos presentes ao longo deste biotratamento. Contudo, observou-se 
que cinco populações bacterianas foram identificadas no consórcio microbiano ao longo 
do biotratamento no JLR de 25 l e após o “scale-up” (JLR 200 l): Bacillus megaterium, 
Bacillus sphaericus, Brevibacillus brevis, Ewingella americana e Stenotrophomonas 
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demonstrou afectar a predominância destas populações, ao nível do género, mas 
detectou-se uma considerável diversidade de espécies de Bacillus durante o 
biotratamento à escala laboratorial. Esta variação da diversidade do microbiota poderá 
também ter sido influenciada pelo sistema de arejamento do JLR, o qual deverá ser 
responsável pelo não crescimento de fungos e bactérias filamentosas.  
No entanto, é provável que a actividade antibacteriana, exercida por compostos 
resultantes da degradação de compostos fenólicos (Aggelis et al., 2003), seja 
responsável pela diminuição que se verifica nas respectivas contagens de colónias 
(Tabela 3.10 e 3.11) e na determinação de biomassa em termos de SSV (Figura 3.9 e 
3.16), ao longo dos biotratamentos tanto no JLR de 25 l como no de 200 l, e à medida 















Figura 3.16 – Determinação de SST / SSV sob diferentes regimes de estado 
estacionário (medidos em função do CQO de entrada e do TRH) ao longo do 
biotratamento do efluente de lagar de azeite no JLR de 200 l. 
 
 
Por outro lado, devido à sua origem (águas ruças), estas populações deverão 
possuir uma natural adaptação e resistência à actividade antibacteriana dos compostos 
polifenólicos, o que é demonstrado pela actividade de degradação de matéria orgânica 
e compostos fenólicos do consórcio microbiano a que pertencem. Além disso, o facto do 
bioreactor atingir rapidamente a fase estacionária após cada alteração imposta nas 
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A análise de “clusters” obtidos a partir de identificação dos microrganismos ao 
longo do biotratamento no JLR de 200 l (Figura 3.17), indica que, também neste ensaio, 
a estrutura da comunidade microbiana não parece ter sido influenciada pela variação 













Figura 3.17 – Análise de “clusters” das comunidades bacterianas baseada nos perfis de 
identificação dos microrganismos ao longo do biotratamento do efluente olivícola no JLR de 200 
l. As correlações foram calculadas com o coeficiente de similaridade de DICE e o dendrograma 
foi obtido com o algoritmo do software NTSYSpc2 (método UPGMA). Determinou-se o 
coeficiente de correlação cofenética (r). No lado direito do dendrograma apresentam-se os 
valores medidos para os parâmetros TRH, temperatura e pH. 
 
O dendrograma mostra que os perfis obtidos podem ser divididos em três 
“clusters” principais (A – C). A amostra 0, recolhida no início do biotratamento, não se 
agrupou directamente com nenhuma das amostras recolhidas durante o biotratamento. 
O “cluster” A, com um coeficiente de similaridade baixo (49%), é composto pela amostra 
que foi recolhida no final do TRH 24 d e pela amostra recolhida no início do TRH 12 d. 
O “cluster” B, com um coeficiente de similaridade um pouco maior (69%), englobou 
todas as amostras recolhidas no TRH 6 d, excepto a amostra do 143º dia que não se 
agrupou com nenhuma outra amostra, devido à elevada percentagem da população de 
Alcaligenes xylosoxidans presente. O “cluster” C, com o coeficiente de similaridade mais 
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baixo (41%), agrupou as amostras recolhidas a meio dos TRH 12 d e de TRH 24 d, que 
têm em comum a presença de populações de Brevibacillus brevis. 
 Uma vez mais, a análise de “clusters”, realizada a partir dos resultados de 
identificação por métodos clássicos de microbiologia, não permitiu correlacionar as 
alterações observadas na composição da comunidade microbiana com as modificações 
testadas nas condições hidráulicas, nem com as variações das condições físico-
químicas. Este facto pode ser justificado pelo baixo número de amostras seleccionado 
para identificação das colónias predominantes. Além disso, tal como referido 
anteriormente, a dependência dos métodos de isolamento e identificação dos 
microrganismos cultiváveis limita a informação da composição dos consórcios 
microbianos, visto que, para além de não serem detectáveis os microrganismos não 
cultiváveis, apenas a fracção dos microrganismos cultiváveis com mais 
representatividade no consórcio, em termos de quantidade, e cujo crescimento tenha 
sido favorecido pelas condições ambientais no momento da recolha, é passível de ser 
detectada e isolada em cultura.  
A composição/estrutura e dinâmica de consórcios e de comunidades 
microbianas só podem ser avaliadas detalhadamente através do uso de métodos 
moleculares, contribuindo para um maior conhecimento científico e, no caso de um 
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3.2. Análise molecular das populações microbianas ao longo 
dos biotratamentos 
 
Para ultrapassar as limitações inerentes a uma caracterização de comunidades 
e/ou consórcios microbianos por métodos dependentes da cultura de microrganismos, 
recorreu-se à aplicação de métodos moleculares para caracterizar a estrutura das 
comunidades microbianas e a as espécies que a compõem, uma vez que o recurso ao 
cultivo de células está associado à desvantagem de se obter uma proporção da 
comunidade microbiana total muito baixa (Muyser, 1993; Tsai, 1991). As metodologias 
moleculares permitem também determinar a diversidade genética das comunidades 
microbianas e identificar os microrganismos que não são facilmente cultiváveis. 
A caracterização molecular da diversidade das comunidades microbianas foi 
realizada em amostras recolhidas ao longo dos biotratamentos do efluente da Adega 
Vitivinícola de Olhalvo e do efluente de lagar de azeite de Pernes. 
 
3.2.1. Ensaios de optimização para a caracterização molecular 
O isolamento de DNA total das populações microbianas presentes em amostras 
ambientais, tais como efluentes, revela-se sempre bastante difícil devido aos baixos 
rendimentos obtidos e às contaminações que reduzem significativamente a pureza dos 
ácidos nucleicos extraídos. No caso dos dois efluentes em estudo, estas dificuldades 
têm origem na presença de polifenóis, ácidos orgânicos e taninos, comuns aos dois 
tipos de efluente e, ainda, devido aos elevados teores de lípidos, pectinas e xilanos 
presentes nas águas ruças, que interferem com os métodos de extracção de DNA 
habitualmente usados. Essas substâncias podem persistir após o processo de 
extracção causando inibição, total ou parcial, da enzima Taq DNA polimerase, utilizada 
para amplificação por PCR. Por esta razão, procedeu-se a uma optimização do método 
de extracção de DNA total utilizando amostras disponíveis no INETI representativas 
deste tipo de efluentes. 
Realizou-se também um estudo das melhores condições de PCR-TGGE para as 
amostras que serão o alvo do estudo deste trabalho e definiu-se um marcador de 
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3.2.1.1.Optimização da extracção de DNA 
Para a afinação do método de extracção de DNA, usaram-se amostras de um 
efluente bruto de lagar de azeite e amostras recolhidas durante o biotratamento de um 
efluente de adega. A extracção de DNA total das amostras foi efectuada com base na 
metodologia descrita em Zhou et al. (1996), o qual foi seleccionado por ser um método 
rápido e simples de lise bacteriana e extracção de DNA e amplamente aplicado em 
amostras ambientais. Este método foi desenvolvido por Zhou et al. (1996) para 
extracção de DNA a partir de amostras de solos com elevados teores em substâncias 
húmicas e por isso a sua adaptação a amostras provenientes de efluentes de lagares 
de azeite, ou de adegas, com elevado conteúdo de matéria orgânica, nomeadamente 
polifenóis, pareceu ser conveniente, tendo no entanto sido necessário testar diversas 
modificações (descritas no Capítulo Material e Métodos) até terem sido obtidos maiores 
rendimentos de extracção e melhor qualidade de DNA extraído: Ao tampão de 
extracção foi adicionado 1% CTAB, ou 1,5% PVP-40, para diluir o efeito dos elevados 
níveis de teores em polifenóis na pureza do DNA. Alguns autores têm ensaiado com 
sucesso a eficiência da ligação de CTAB (Zhou et al., 1996) ou PVP (Chaudhry et al., 
1999) aos compostos fenólicos e assim facilitar a sua remoção previamente à fase de 
lise. Em estudos anteriores, Zhou et al. (1996), Aljanabi et al. (1999) e Hameed et al. 
(2004) também estudaram o efeito da adição de PVP e CTAB ao tampão de extracção 
de DNA em amostras ambientais e verificaram a importância da sua presença para 
eliminar a contaminação pelos ácidos húmicos, polissacáridos e polifenóis. 
 
O controlo da qualidade do DNA extraído foi efectuado através da leitura das 
absorvâncias a 230, 260 e 280 nm e da determinação da razão A260/A280 e da razão 
A260/A230 nos extractos, as quais dão uma estimativa do grau de pureza do ácido 
nucleico em relação aos contaminantes tais como proteínas ou ácidos 
húmicos/compostos polifenólicos, respectivamente.  
Na Tabela 3.12, apresentam-se os resultados obtidos para cada uma das 
condições ensaiadas (condições A a G, K e L), nos extractos de DNA a partir do 
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Tabela 3.12 – Efeito da variação das condições de extracção de DNA no rendimento de 
descontaminação (A260/A230) e de pureza (A260/A280), em amostras de um efluente bruto de 
lagar de azeite. 
Condições de extracção de DNA a A260/A230 A260/A280  [DNA] 
(mg.ml-1) 
 
A - Uma extracção com 
clorofórmio:álcool isoamílico (24:1)   
0,65 1,02 1,09 
B - Duas extracções com 
clorofórmio:álcool isoamílico (24:1)   
1,03 1,33 0,76 
C - Duas extracções com 
clorofórmio:álcool isoamílico (24:1); 
Precipitação com isopropanol e 
acetato de sódio 2,5 M 
1,17 1,31 1,94 
D - Duas extracções com 
clorofórmio:álcool isoamílico (24:1); 
Purificação com RNase A; 
Precipitação com isopropanol e 
acetato de sódio 2,5 M 
0,60 1,03 1,65 
K - Purificação com RNase A; Duas 
extracções com clorofórmio:álcool 
isoamílico (24:1); Precipitação com 






L – Uma extracção com fenol 
saturado; Uma extracção com 
clorofórmio:álcool isoamílico (24:1); 
Precipitação com isopropanol e 
acetato de sódio 2,5 M 
2,00 1,66 0,64 
 
E - Uma extracção com 
clorofórmio:álcool isoamílico (24:1)   
0,73 1,02 0,66 
F - Duas extracções com 
clorofórmio:álcool isoamílico (24:1)   
0,57 1,04 0,74 
1,5% 
PVP 
G - Duas extracções com 
clorofórmio:álcool isoamílico (24:1); 
Precipitação com isopropanol e 
acetato de sódio 2,5 M  
0,66 1,10 1,79 
a 1,7 < A260/A280 > 2,0 indica DNA puro; A260/A230 > 2,0 indica DNA puro com baixa contaminação de 
compostos orgânicos (Chaudhuri et al., 2006).  
 
 
Verificou-se que, para as mesmas condições testadas (A/E, B/F e C/G), a 
qualidade do DNA obtido foi superior usando o tampão de extracção adicionado com 
CTAB. Além disso, de todos os ensaios efectuados, o maior rendimento de extracção 
de DNA foi atingido usando duas extracções com clorofórmio:álcool isoamílico (24:1) e 
adição de acetato de sódio ao isopropanol, durante o passo de precipitação (condição 
C).  
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Verificou-se também que, em todos os ensaios excepto nas condições K e L, 
os valores obtidos para o rácio A260/A280 foram inferiores a 1,7 indicando que o DNA 
extraído não estava puro. No entanto, em relação à pureza do DNA extraído os 
melhores resultados foram obtidos com adição de CTAB ao tampão de extracção. A 
utilização de RNase A (condição K) antes de se efectuar a primeira extracção com 
clorofórmio:álcool isoamílico (24:1) e a substituição desta primeira extracção por fenol 
saturado (condição L), permitiram obter extractos de DNA puro. O único extracto de 
DNA sem contaminantes fenólicos, em que se conseguiu atingir um rácio A260/A230 
igual a 2,0, foi obtido com a condição L. Este último ensaio parece proporcionar as 
condições mais adequadas para a obtenção de extractos de DNA puro e com elevado 
nível de qualidade. No entanto, o rendimento de extracção de DNA é muito baixo, 
sendo inferior a todas as condições testadas e um terço do valor obtido 
comparativamente à condição C. 
 
Considerando os resultados obtidos com a condição C, efectuaram-se ainda os 
ensaios comparativos em amostras recolhidas de um biotratamento de efluente de 
adega. O objectivo foi comparar o efeito da adição de 1% CTAB ou de 1,5% PVP-40 ao 
tampão de extracção de DNA, em simultâneo, ou em separado, (condição H, I e J), 
efectuando duas extracções com clorofórmio:álcool isoamílico (24:1) e adição de 
acetato de sódio ao isopropanol durante o passo de precipitação. Na Tabela 3.13, 
apresentam-se os resultados obtidos para os extractos de DNA provenientes das 
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Tabela 3.13 – Efeito da adição de 1% CTAB, ou de 1,5% PVP-40, ao tampão de extracção de 
DNA, em simultâneo ou em separado, no rendimento de contaminação (A260/A230) e de pureza 
(A260/A280), em amostras do biotramento do efluente de adega. 





H - Duas extracções com 
clorofórmio:álcool isoamílico (24:1); 
Precipitação com isopropanol e 
acetato de sódio 2,5 M 




I - Duas extracções com 
clorofórmio:álcool isoamílico (24:1); 
Precipitação com isopropanol e 
acetato de sódio 2,5 M 






J - Duas extracções com 
clorofórmio:álcool isoamílico (24:1); 
Precipitação com isopropanol e 
acetato de sódio 2,5 M 
4,50 1,29 0,09 
a 1,7 < A260/A280 > 2,0 indica DNA puro; A260/A230 > 2,0 indica DNA puro com baixa contaminação de 
compostos orgânicos  (Chaudhuri et al., 2006). 
 
Nas amostras de efluente de adega tratado, verificou-se que o nível de pureza 
dos extractos de DNA foi semelhante em todas as condições testadas. Apesar da 
adição de PVP permitir isolar a maior quantidade de DNA, somente a adição simultânea 
de CTAB e PVP ao tampão de extracção possibilitou a maior eliminação de 
contaminantes da amostra. Todavia, nestas condições, o rendimento de extracção de 
DNA da amostra analisada é excessivamente baixo.  
A adição de CTAB (condição H) ao tampão de extracção aumentou a qualidade 
do DNA extraído em relação à adição de PVP (condição I) e aumentou o rendimento do 
isolamento do DNA em relação à adição simultânea de CTAB e PVP (condição J).  
 
Em resumo, após análise de todos os resultados obtidos, e tendo em 
consideração a quantidade de DNA, em detrimento da pureza e qualidade, o processo 
de isolamento de DNA em amostras de efluentes agro-industriais de lagares de azeite 
ou de adegas, pode ser efectuado utilizando o método descrito em Zhou et al. (1996) 
com modificações: adição de CTAB ao tampão de extracção; duas extracções com 
clorofórmio:álcool isoamílico (24:1); e um passo de precipitação com adição de acetato 
de sódio ao isopropanol. Embora extractos de DNA com maior qualidade se tenham 
conseguido obter com as mesmas condições de extracção, mas substituindo o primeiro 
passo de extracção com clorofórmio:álcool isoamílico (24:1) por extracção com fenol 
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saturado, a concentração de DNA é muito baixa e por isso foi escolhido o método com 
as modificações correspondentes à condição H. 
 
3.2.1.2. Ensaios de optimização das condições para TGGE 
A separação efectuada nestas condições experimentais ocorre na presença de 
elevadas concentrações de ureia, o que baixa a temperatura de fusão da molécula do 
DNA. Quando a electroforese se realiza a temperaturas elevadas, pode resultar numa 
secagem parcial do gel, obtendo-se um perfil de separação insatisfatório. Assim, torna-
se necessário identificar o gradiente de temperatura óptimo para as condições 
experimentais de TGGE, através da execução de um TGGE perpendicular. Nesta 
corrida, a temperatura é perpendicular à migração electroforética da amostra e a 
migração de um fragmento pode ser verificada simultaneamente a diferentes 
temperaturas.  
 
Para determinar a melhor gama de temperatura e o tempo necessário para a 
corrida de TGGE dos produtos de PCR, efectuaram-se vários ensaios com os produtos 
obtidos da amplificação de fragmentos de DNA extraídos de amostras recolhidas ao 
longo de biotratamentos de efluente de adega e de efluente de lagar de azeite, 
efectuados anteriormente. 
 
i) Na primeira corrida, aplicou-se um gradiente de temperatura de 20º a 60ºC, num 
TGGE perpendicular, a uma voltagem constante de 350 V, durante 18 horas.  
Os produtos de PCR, obtidos da amplificação de fragmentos de DNA extraídos 
de amostras de efluente de adega com os “primers” 104F_GC e 534R, foram aplicados 
directamente num gel de poliacrialmida a 6% contendo ureia 8 M, glicerol 2% e 
formamida 20%.  
 
A Figura 3.16 mostra a curva típica para uma mistura de fragmentos de DNA 

















Figura 3.18. Análise TGGE ‘perpendicular’ com um gradiente de 
temperatura de 20º a 60ºC. 1, marcadores; 2, mistura dos 
fragmentos de DNA. 
 
Após análise da Figura 3.18, verificou-se que, a valores de temperatura 
inferiores a 36ºC, o DNA migra em cadeia dupla. A uma gama de temperatura 
intermédia, entre 37ºC e 48ºC, a cadeia dupla de DNA começa a fundir-se e abre-se de 
um dos lados; a velocidade da migração desta cadeia parcial diminui. Acima de 48ºC, a 
cadeia dupla de DNA separa-se em cadeias simples. Para este tipo de amostras, o 
gradiente de temperatura adequado para efectuar uma corrida TGGE ‘em paralelo’ pode 
situar-se numa gama de temperatura entre 37ºC e 48ºC, a uma voltagem constante de 
350 V.  
 
ii) Seleccionou-se um gradiente de temperatura de 37ºC a 51ºC para efectuar uma 
corrida TGGE ‘em paralelo’ num gel de poliacrilamida a 6% contendo 8 M ureia, 
glicerol a 2% e formamida a 20%, a uma voltagem constante de 350 V. 
Testaram-se quatro tempos para a electroforese: 12, 14, 16 e 18 h.  
Aplicaram-se os produtos de PCR, obtidos da amplificação com os “primers” 
104F_GC e 534R de fragmentos de DNA extraídos de amostras provenientes do 





















Figura 3.19. Análise TGGE com um gradiente de temperatura de 37º a 51ºC, a 
uma voltagem constante de 350 V. Corrida de 18h: 1, marcador 100 bp; 2, 
consórcio microbiano; 3, isolado SV; 4, isolado AG; 5, isolado BM; 6, isolado CA; 
Corrida de 16h: 7, consórcio microbiano; 8, isolado SV; 9, isolado AG; 10, isolado 
BM; 11, isolado CA; Corrida de 14h: 12, consórcio microbiano; 13, isolado SV; 14, 
isolado AG; 15, isolado BM; 16, isolado CA; Corrida de 12h: 17, consórcio 
microbiano; 18, isolado SV; 19, isolado AG; 20, isolado BM; 21, isolado CA. 
 
Os melhores perfis de separação de fragmentos, obtidos com um gradiente de 
temperatura de 37ºC a 51ºC, foram conseguidos com tempos de corrida de 18h ou de 
16h, conforme se pode visualizar na Figura 3.19. 
Tendo em atenção que os fragmentos de DNA iniciaram a migração a 41ºC e 
terminaram a 50ºC, no ensaio seguinte, testou-se um gradiente de temperatura mais 
limitado e uma voltagem inferior. 
 
iii) Aplicou-se um gradiente de temperatura de 43 a 49ºC, a uma voltagem 
constante de 200 V, durante 18 horas. 
Os produtos de PCR, obtidos da amplificação com os “primers” 104F_GC e 
534R de fragmentos de DNA extraídos de amostras do biotratamento do efluente de 
1 2 3 4 5 6  7 8 9 10 11 12 13 14 15 16   17 18  19   20  21 
37ºC 
51ºC 
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lagar de azeite, foram aplicados directamente num gel de poliacrialmida a 6% contendo 


















Figura 3.20. Análise TGGE com um gradiente de temperatura de 43º a 49ºC, 
a 200V. 1, marcador 100 pb; 2, Efluente bruto de lagar de azeite; 3 a 8, 
Amostras A a F recolhidas ao longo do biotratamento; 9, Amostra A diluída a 
1:500; 10, Amostra D diluída a 1:50; 11, marcador 100 pb. 
 
A alteração do tipo de amostras aplicadas no TGGE demonstra que o gradiente 
de temperatura, aplicado a fragmentos de DNA extraídos de amostras de efluente de 
lagar de azeite, deverá ser superior a 44ºC - 49ºC. Assim, para encontrar o tempo de 
corrida adequado a este tipo de amostras, efectuou-se mais um ensaio com uma gama 
de temperatura entre 44ºC e 50ºC. 
 
iv) Seleccionou-se um gradiente de temperatura de 44ºC a 50ºC e optou-se por 
diminuir a voltagem para efectuar uma segunda corrida de TGGE. Testaram-se 
três tempos de corrida para a electroforese, a uma voltagem constante de 150 V: 
12, 15 e 18 h.  
1 2 3 4 5 6 7 8 9 10 11 43ºC 
49ºC 
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Aplicaram-se os produtos de PCR obtidos da amplificação com os “primers” 
104F_GC e 534R de fragmentos de DNA extraídos de amostras do biotratamento de 












Figura 3.21. Análise TGGE com um gradiente de temperatura de 44º a 50ºC, 
a 150V. Corrida de 18h: 1, marcador 100 pb; 2, Efluente bruto de lagar de 
azeite; 3 a 8, Amostras A a F recolhidas ao longo do biotratamento; Corrida 
de 15h: 9, Efluente bruto de lagar de azeite; 10 a 15, Amostras A a F 
recolhidas ao longo do biotratamento; Corrida de 12h: 16, Efluente bruto de 
lagar de azeite; 17 a 22, Amostras A a F recolhidas ao longo do biotratamento. 
 
Pela comparação entre as Figuras 3.20 e 3.21, observou-se que a diminuição da 
voltagem permite obter uma melhor resolução nos perfis de bandas das diversas 
amostras. Nomeadamente, verifica-se a separação das duas bandas no caso da 
amostra D (Figuras 3.20 e 3.21, perfil de bandas 6). A separação de bandas parece ser 
mais evidente na corrida de 12 h, na amostra do efluente bruto e na amostra A (Figura 
3.21, perfil de bandas 16 e 17). No entanto, de uma forma geral, a corrida de TGGE 
efectuada durante 18 h, a 150 V, providencia uma boa separação de bandas.  
 
v) Testou-se um gradiente de temperatura de 43ºC a 51ºC a uma voltagem 
constante de 120 V, durante 20 h. 
44ºC
50ºC
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Aplicaram-se os produtos de PCR, obtidos da amplificação com os “primers” 
341F-GC e 534R, de fragmentos de DNA extraídos de amostras provenientes do 












Figura 3.22. Perfis de TGGE obtidos para amostras 
do efluente de lagar de azeite com o gradiente de 
temperatura 43ºC a 51ºC, 20 h, 120 V. M, marcador 
100 pb; 1 a 6, Amostras recolhidas ao longo do 
biotratamento de efluente de lagar de azeite. 
 
Os fragmentos amplificados com os “primers” 341F-GC e 534R, aplicados ao 
TGGE com um gradiente de temperatura entre 43ºC e 51ºC, para a separação das 
amostras provenientes do biotratamento do efluente do lagar de azeite, permitiram uma 
melhor avaliação da distribuição das bandas ao longo do gel. No entanto, como se 
observaram fragmentos em posições muito próximas do limite inferior do gel, podendo 
ainda existir a possibilidade de outros terem já migrado para fora do gel, foi ainda 
testado o novo intervalo de temperaturas entre 44ºC a 52ºC.  
No que diz respeito à definição do fragmento de PCR a utilizar, após testar o 
fragmento de rDNA 16S definido pelos “primers” 341F e 534R (aproximadamente 190 
pb) (Muyzer et al., 1996), os resultados obtidos foram comparados com os observados 
anteriormente para o fragmento amplificado com os “primers” 104F e 534R (cerca de 
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perfis com maior resolução e melhor definição de bandas, tendo sido por isso 
seleccionado para as aplicações posteriores. 
 
a) Influência da reamplificação dos produtos de PCR nos perfis de 
TGGE 
Em simultâneo com o teste do intervalo de temperaturas entre 44ºC a 52ºC, 
delineou-se uma estratégia de reamplificação dos produtos de PCR obtidos a partir das 
amostras, de modo a aumentar a quantidade de DNA a aplicar, para verificar se a 
quantidade de DNA aplicada no gel de TGGE pode ser limitante na detecção de 
algumas bandas. Neste contexto, determinaram-se os perfis correspondentes a uma 
amostra de DNA extraída de efluente bruto de lagar de azeite (EB) e uma amostra 
recolhida após o biotratamento (amostra 2), com e sem reamplificação, a fim de avaliar 
a influência deste processo na qualidade dos perfis obtidos e na intensidade das 
bandas visualizadas.  
 
vi) Testou-se o gradiente de temperatura de 44ºC a 52ºC, a uma voltagem 
constante de 120 V, durante 20 h e 16 h.  
Aplicaram-se os produtos de PCR, obtidos da amplificação com os “primers” 
341F_GC e 534R de fragmentos de DNA extraídos de amostras provenientes do 





Figura 3.23. Perfis de TGGE obtidos para amostras 
não reamplificadas e reamplificadas, com o gradiente 
de temperatura de 44ºC a 52ºC, a 120 V. Os 
rectângulos assinalam exemplos em que se observou 
alteração da intensidade relativa das bandas. Corrida 
de 20h: 1, Amostra EB não reamplificada; 2, Amostra 
EB reamplificada; 3, Amostra 2 não reamplificada; 4, 
Amostra 2 reamplificada; Corrida de 16h: 5, Amostra 
2 não reamplificada; 6, Amostra 2 reamplificada; M, 
marcador 100 pb.  
 
M 1 2 3 4 5 6 44ºC
52ºC
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Os resultados obtidos permitiram observar uma maior definição dos perfis 
resultantes das amostras reamplificadas e uma melhor detecção e identificação das 
bandas correspondentes (Figura 3.23). No entanto, a intensidade relativa das bandas 
que compõem cada perfil não se mantém após a reamplificação, havendo alguma 
tendência para que se torne mais homogénea. Este facto pode comprometer a 
utilização dos perfis das amostras reamplificadas em metodologias de análise de 
resultados, baseadas na intensidade relativa das bandas. 
A análise dos perfis poderá ser feita por duas abordagens diferentes: (i) por 
comparação directa (presença/ausência de bandas) para a qual uma melhor 
visualização das bandas é da maior importância e (ii) análise da intensidade relativa das 
bandas para inferir acerca da abundância de alguns filotipos e calcular índices de 
diversidade, para a qual a reamplificação das bandas demonstrou introduzir alterações 
indesejadas. A fim de salvaguardar todas as hipóteses de análise de resultados, optou-
se por determinar os perfis de TGGE das amostras reamplificadas e não reamplificadas. 
 
O gradiente de temperatura de 44ºC a 52ºC, a uma voltagem constante de 120 
V, durante 20 h, demonstrou ser o mais adequado, tendo sido escolhido para a 
separação posterior de todos os fragmentos de DNA extraídos dos biotratamentos de 
efluentes de adega e de lagar de azeite, e reamplificados com os “primers” 341F-GC e 
534R (Tabela 2.2). 
 
b) Definição de um marcador de temperatura 
Para efectuar uma análise comparativa e a normalização dos perfis de TGGE 
obtidos a partir de géis diferentes com o software BioNumerics (Applied Maths), foi 
necessário desenhar um marcador que permita corrigir as distorções electroforéticas 
ocorridas ao longo do gel. Um marcador de pesos moleculares comercial migra 
linearmente no gel, independentemente do gradiente de temperatura aplicado, 
permitindo avaliar as distorções dentro de cada gel, mas não é sensível a oscilações de 
gradiente entre géis diferentes. Por isso, procedeu-se à construção de um marcador 
sensível ao gradiente de temperatura (Tânia Tenreiro, comunicação pessoal) que é 
utilizado durante a corrida de TGGE, amplificando o fragmento resultante da aplicação 
dos “primers” 341F-GC e 534R (Tabela 2.2) a partir do DNA genómico de 23 estirpes 
previamente identificadas, pertencentes a grupos bacterianos distintos descritos na 
Tabela 2.3. Uma vez que estes fragmentos foram obtidos utilizando um “primer” com 
“clamp” de GC, o seu comportamento no gel será dependente da sua cinética de 
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desnaturação no gradiente escolhido, permitindo normalizar os géis tendo em conta 
possíveis desvios de cada temperatura ao longo do gel. 
Após a amplificação destes fragmentos e a sua visualização em gel de agarose, 
todos os produtos PCR foram aplicados directamente num gel de TGGE (poliacrialmida 
a 6% contendo ureia 8 M, glicerol 2% e formamida 20%). Aplicou-se um gradiente de 
temperatura linear de 43ºC a 51ºC, a uma voltagem constante de 150 V, durante 16 h, e 













Figura 3.24. Análise TGGE dos produtos de PCR amplificados para definição do 
marcador de temperatura. 1, Pseudomonas sp.; 2, Marinobacter sp.; 3, Photobacter 
sp.; 4, Escherichia coli; 5, Bacteroides sp.; 6, Delftia sp.; 7, Acinetobacter sp.; 8, 
Bacteroides sp.; 9, Bacillus subtilis; 10, Alcaligenes faecalis; 11, Campylobacter 
fetus; 12, Azospirillum sp.; 13, Acetobacter aceti; 14, Desulfovibrio sp.; 15, 
Paracoccus denitrificans; 16, Staphylococcus sp.; 17, Streptococcus sp.; 18, 
Aerococcus sp.; 19, Lactobacillus brevis; 20, Exiguobacterium sp.; 21, Clostridium 
sp.; 22, Micrococcus sp.; 23, Microbacterium sp. 
 
 
Seleccionaram-se 7 fragmentos cuja distribuição permitisse produzir referências 
ao longo de todo o gel. As estirpes seleccionadas para a construção do marcador foram 
Acinetobacter sp. (7), Campylobacter fetus (11), Azospirillum sp. (12), Acetobacter aceti 
(13), Streptococcus sp. (17), Aerococcus sp. (18) e Lactobacillus brevis (19). 
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Após a amplificação por PCR, estes fragmentos foram quantificados em gel de 
agarose por densitometria, misturados em volumes iguais e aplicados de novo em 








Figura 3.25. Gel resultante da electroforese dos 
produtos de PCR seleccionados para construção 
do marcador de temperatura. 1, Aerococcus sp.; 
2, Lactobacillus brevis; 3, Acinetobacter sp.; 4, 
Streptococcus sp; 5, Campylobacter fetus; 6, 
Azospirillum sp.; 7, Acetobacter aceti; 8, Marcador 
de temperatura final. 
 
Prepararam-se lotes deste marcador de temperatura a partir de reacções de 
PCR independentes, de modo a avaliar a sua reprodutibilidade, não se verificando 










Figura 3.26. Análise TGGE de dois lotes do marcador de 
temperatura, construídos a partir de produtos de PCR 
amplificados em reacções independentes. 1, Marcador de 
temperatura; 2, Marcador de temperatura duplicado. 
1 2 3 4 5 6 7 8
1 2 
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Uma vez definido o marcador, prepararam-se várias diluições do mesmo a fim 
de estabelecer a quantidade mínima de DNA necessária, em cada banda, de modo a 
















Figura 3.27. Determinação do limite de detecção de fragmentos no gel de 
TGGE após coloração com nitrato de prata. Os valores indicados 
representam a quantidade de DNA em ng correspondente a cada banda. 
1, Acetobacter aceti; 2, Azospirillum sp.; 3, Campylobacter  fetus; 4, 
Streptococcus sp; 5, Acinetobacter sp.; 6, Lactobacillus brevis; 7, 
Aerococcus sp.; 8, Marcador de temperatura final diluído 1:8; 9, Marcador 
de temperatura final diluído 1:4; 10, Marcador de temperatura final diluído 
1:2; 11, Marcador de temperatura final não diluído; M, Marcador 100 bp. 
 
Com base na análise deste gel verificou-se que, dependendo da sua posição no 
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3.2.1.3. Ensaios de optimização das condições para LH-PCR 
Várias técnicas baseadas em PCR têm sido aplicadas para caracterização de 
comunidades microbianas directamente em amostras ambientais. A técnica de LH-PCR 
(Bernhard et al, 2005; Tiirola et al, 2003) origina um perfil de bandas, obtido por 
separação de produtos de PCR, representativo da comunidade microbiana existente na 
amostra analisada. Este facto é possível por ser utilizado, na reacção de PCR, um par 
de “primers” universais, direccionado para os genes ribossomais do grupo taxonómico 
supra-específico cuja diversidade se pretende analisar. Tal como o nome indica, este 
método baseia-se na detecção de polimorfismos entre microrganismos pertencentes a 
espécies diferentes devido aos diferentes tamanhos dos respectivos fragmentos. Para a 
separação dos fragmentos amplificados pode ser utilizado um gel de poliacrilamida que 
possibilita a resolução de fragmentos cuja dimensão varia em apenas um nucleótido. No 
entanto, o mais frequente é que a separação seja feita em sequenciador automático, 
utilizando para isso na reacção de amplificação um “primer” marcado com um 
fluorocromo.  
 
a) Selecção de “primers” 
Nos procariotas, o gene que codifica para o rRNA 16S é o alvo preferencial para 
a aplicação do LH-PCR devido à existência de regiões conservadas que permitem a 
utilização de “primers” universais para o Domínio Bacteria. Por outro lado a existência 
de vários domínios variáveis distribuídos ao longo deste gene (Fuchs et al,, 1998; Tung 
et al., 2002) permite a obtenção dos polimorfismos de dimensão indispensáveis para o 
sucesso desta técnica. Tendo em conta a existência destes vários domínios variáveis e 
o facto de o fragmento amplificado dever ter uma dimensão inferior a 600 bp, de modo a 
possibilitar uma boa resolução na separação electroforética, testaram-se combinações 
de “primers” envolvendo 4 domínios variáveis do rDNA 16S bacteriano (Figura 3.28) 


















Figura 3.28 – Localização das quatro regiões amplificadas para análise por LH-PCR. Na 
figura encontra-se exposto os “primers” utilizados e a dimensão do fragmento amplificado 
estimado com base no gene rDNA 16S de Escherichia coli. 
 
Com base nos resultados obtidos (nº de bandas e intensidade, capacidade de 
diferenciação e universalidade/especificidade para o grupo alvo) a combinação 
PA/341R pareceu ser a mais adequada para a realização dos ensaios posteriores.  
Assim, procedeu-se à marcação do “primer” PA com um fluorocromo, para 
possibilitar a utilização de um sequenciador automático, para análise por LH-PCR das 
amostras. O facto de ser este o “primer” marcado possibilita, se necessário, a sua 
combinação quer com o “primer” 341R, quer com o 534R, de modo a permitir a análise 
das regiões V1+V2 ou V1+V2+V3 do rDNA 16S. 
 
b) Quantidade de produto LH-PCR a sequenciar 
A aplicação da técnica de LH-PCR para a caracterização das amostras em 
estudo foi escolhida na perspectiva de permitir a quantificação das populações 
presentes. Para isso considera-se que a abundância de cada população representada é 
proporcional à intensidade do pico correspondente no perfil electroforético. Assim, após 
a amplificação com os “primers” escolhidos, os produtos de PCR resultantes são 
quantificados por densitometria em gel de agarose, de modo a garantir a aplicação da 
mesma quantidade de DNA em todas as amostras e permitir a análise quantitativa. 
A fim de determinar a quantidade de DNA a aplicar no sequenciador para 
determinação dos perfis de LH-PCR foi realizada uma experiência preliminar com 4 
rDNA 16S
Primers utilizados:
Domínios V1 + V2 PA
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amostras provenientes do biotratamento do efluente da adega de Olhalvo. Testou-se a 
utilização de 25 e 50 ng de DNA, não se tendo observado alterações significativas nos 
perfis obtidos com cada uma das concentrações. No entanto, obteve-se uma redução 
do “background” e um aumento de resolução quando se aplicam apenas 25 ng de DNA, 
o que permite uma análise mais exacta dos perfis sem redução do número de picos 
(populações) identificados. Por isso foram utilizados 25 ng de DNA na determinação dos 
perfis de LH-PCR das amostras em estudo. 
 
3.2.2. Dinâmica da população microbiana no biotratamento do efluente de 
adega 
O efluente utilizado foi recolhido na adega Cooperativa de Olhalvo e a sua 
caracterização físico-química está descrita na Tabela 3.14.  
 
Tabela 3.14 – Caracterização físico-química do efluente bruto 
proveniente da adega Cooperativa de Olhalvo, usado para alimentar o 
protótipo JLR, durante os ensaios de biotratamento.  
Parâmetro Unidade Gama 
pH – 5,00 – 5,20 
Carência química de oxigénio (CQO) g.l-1 20,9 – 29,0 
Carência bioquímica de oxigénio (CBO5) g.l-1 3,3 
Sólidos suspensos totais (SST) g.l-1 0,05 
Sólidos suspensos voláteis (SSV) g.l-1 0,03 
Amónio (NH4) mg.l-1 6 
Nitratos (NO3) mg.l-1 41 
Fenóis totais (Singleton e Rossi, 1965) g.l-1 4,20 
 
O JLR de 25 l funcionou em sistema contínuo, durante 135 dias, com diferentes 
caudais de alimentação e, consequentemente, diferentes TRH (4, 2, 1 e 0,5 d). A 
biomassa desenvolvida durante um biotratamento de efluente da mesma adega, à 
escala industrial (JLR de 2500 l), foi utilizada como inóculo, numa percentagem de 15% 
(v/v).  
Este biotratamento confirmou que é possível atingir desempenhos eficientes de 
80 – 90% de remoção de CQO e de fenóis totais de efluentes de adega, com cargas 
orgânicas aplicadas a variar entre 8,2 e 14,9 CQO.l-1.d-1, a um baixo TRH de 1,0 d, 
como se pode verificar nas Figura 3.29 e 3.30. 











Figura 3.29 – Análise de CQO à entrada e saída do JLR e eficiência na remoção de 











Figura 3.30 – Análise do conteúdo em fenóis totais à entrada e saída do JLR (segundo o método 
de Singleton & Rossi, 1965) e eficiência na remoção de fenóis totais (%) ao longo do 
biotratamento do efluente de adega, no JLR de 25 l. 
 
 Quando se altera o TRH para 0,5 d (12h), a eficiência de remoção de CQO e 
fenóis totais diminui significativamente, devido provavelmente a efeitos de “washout“ 











































Fenois Totais entrada (g.l-1) Fenois Totais saída (g.l-1) Remoção de Fenóis Totais (%)
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A monitorização da variação de temperatura, de pH e de oxigénio dissolvido foi 











 Figura 3.31 – Aquisição de dados “online” de temperatura, pH e oxigénio dissolvido, 
ao longo do biotratamento do efluente de adega no JLR de 25 l. 
 
A temperatura, inicialmente a 32ºC, aumentou significativamente para 45ºC 
durante os últimos dois meses do biotratamento, que ocorreram durante os meses de 
Junho e Julho, e os valores de pH variaram entre 6,7 e 8,6 sem necessidade de ajuste. 
Observaram-se sempre valores que indiciam bom arejamento, 60 a 80% da saturação 
do oxigénio dissolvido, ao longo de todo o biotratamento. 
 
A caracterização microbiológica do efluente bruto proveniente da Adega de 





































Temperatura (ºC) Oxigénio dissolvido (%pO2) pH
-  TR H ( d )B at ch  4 2 1 0 ,5
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Tabela 3.15 - Caracterização microbiológica do efluente 
bruto proveniente da Adega Cooperativa de Olhalvo.  
Identificação 
Bactérias 




Bacillus megaterium  
Bacillus mycoides 
Bacillus stearothermophilus  
Brevibacillus brevis 
Methylobacterium mesophilicum 






Este efluente revelou possuir uma grande diversidade de flora microbiana com 
predominância de microrganismos Gram+, principalmente pertencentes ao género 
Bacillus, e a presença da levedura Saccharomyces cerevisiae, que é característica 
deste tipo de efluentes. 
Em paralelo, foi efectuada a determinação de perfis moleculares para analisar a 
estrutura do consórcio microbiano das amostras, utilizando as técnicas de TGGE e 
DGGE do gene de rRNA 16S amplificado por PCR e a técnica LH-PCR. Na Tabela 3.16, 
apresentam-se as quantidades de DNA extraídos e respectivos teores de contaminação 
e grau de pureza das amostras recolhidas ao longo do biotratamento do efluente de 
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Tabela 3.16 – Razão de contaminação (A260/A230) relativa a ácidos húmicos e razão de 
pureza (A260/A280) após extracção de DNA das amostras recolhidas ao longo do 







A260/A230 A260/A280 [DNA] 
(mg.ml-1) 
0 0 1,162 ± 0,18 1,520 ± 0,40 0,625 ± 0,01 
1 1 1,600 ± 0,00 1,600 ± 0,00 0,160 ± 0,00 
2 2 1,697 ± 0,00 1,732 ± 0,05 0,840 ± 0,01 
 
Batch 
3 3 3,972 ± 4,28 0,978 ± 0,62 0,120 ± 0,07 
3 4 1,800 ± 0,11 1,800 ± 0,11 0,940 ± 0,66 
4 5 1,958 ± 0,25 1,907 ± 0,13 0,650 ± 0,47 
7 6 1,197 ± 0,43 1,521 ± 0,15 0,280 ± 0,16 
8 7 2,136 ± 0,00 1,958 ± 0,00 0,470 ± 0,00 
11 9 4,153 ± 3,67 2,394 ± 0,09 0,205 ± 0,09 
17 12 2,187 ± 0,15 1,952 ± 0,11 0,730 ± 0,03 





35 18 0,967 ± 0,21 1,448 ± 0,43 0,520 ± 0,04 
36 19 0,937 ± 0,00 1,295 ± 0,18 0,305 ± 0,23 
37 20 1,016 ± 0,06 1,612 ± 0,04 0,395 ± 0,02 
38 21 1,191 ± 0,29 1,378 ± 0,11 0,287 ± 0,22 
42 23 0,833 ± 0,00 1,000 ± 0,00 0,150 ± 0,00 
46 27 1,601 ± 0,14 1,705 ± 0,15 0,690 ± 0,64 
53 30 1,413 ± 0,26 1,604 ± 0,18 0,645 ± 0,01 
63 34 1,365 ± 0,00 1,690 ± 0,00 1,420 ± 0,00 





71 39 1,289 ± 0,20 1,600 ± 0,09 0,630 ± 0,24 
72 40 1,123 ± 0,73 1,600 ± 0,74 0,930 ± 1,12 
74 41 1,323 ± 0,49 1,559 ± 0,23 0,520 ± 0,04 
77 42 1,899 ± 0,12 1,945 ± 0,05 2,180 ± 0,62 
80 45 1,996 ± 0,11 1,952 ± 0,03 1,415 ± 0,01 
91 50 1,821 ± 0,46 1,884 ± 0,22 2,565 ± 0,13 
98 51 1,307 ± 0,11 1,697 ± 0,02 0,485 ± 0,23 
99 52 1,895 ± 0,25 1,818 ± 0,05 0,980 ± 0,10 
100 53 1,195 ± 0,35 1,475 ± 0,21 0,785 ± 0,36 




120 60 0,952 ± 0,01 1,273 ± 0,03 0,525 ± 0,25 
122 61 1,595 ± 0,09 1,713 ± 0,00 0,925 ± 0,05 
123 62 1,130 ± 0,00 1,450 ± 0,01 0,870 ± 0,03 
130 63 1,005 ± 0,02 1,278 ± 0,01 1,090 ± 0,65 




135 66 1,092 ± 0,01 1,358 ± 0,00 0,910 ± 0,48 
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Os valores obtidos para o grau de pureza indicam, de uma forma geral, que se 
obteve bons rendimentos de extracção de DNA. Valores da razão A260/A280 superiores a 
1,8, indicadores de preparações puras, foram obtidos para 42% das amostras, mas 
apenas 25% dos extractos de DNA apresentam valores da razão A260/A230 superiores a 
2,0, indicando a eliminação de polifenóis e outros contaminantes. 
Durante a fase de optimização das condições para PCR-TGGE, efectuaram-se 
amplificações destes fragmentos rDNA 16S por PCR usando os “primers” 104F-GC 
(Chaves, 2005) e 534R (Tabela 2.2). Efectuou-se um controlo negativo em que o DNA 
















Figura 3.32 – Electroforese em gel de agarose dos produtos de PCR. Fase 
“batch”: 1, zero h; 2, 1º dia (diluição 1:10); 3, 2º dia; 4, 3º dia (amostra 3). 
TRH 4 d: 5, 3º dia (amostra 4); 6, 4º dia; 7, 7º dia; 8, 8º dia; 9, 11º dia; 10, 
29º dia; 11, 35º dia. TRH 2 d: 12, 36º dia; 13, 37º dia; 14, 38º dia; 15, 42º 
dia; 16, 46º dia; 17, 53º dia; 18, controlo positivo; 19, controlo negativo.  
 
 
Após electroforese em gel de agarose dos produtos de amplificação de rDNA 
16S (Figura 3.32), verificou-se a existência de inibição na amplificação em algumas 
amostras, muito provavelmente devida a uma incompleta eliminação dos contaminantes 
durante o processo de extracção de DNA. Este facto foi particularmente evidente nas 
amostras recolhidas ao 11º dia, ao 35º dia, ao 37º dia e ao 53º dia do biotratamento 
(perfil de bandas 9, 11, 13 e 17). Para tentar  “diluir” o efeito da presença de 
contaminantes no rendimento da enzima Taq polimerase, efectuou-se uma diluição 1:10 
dos extractos de DNA antes da amplificação por PCR. Esta estratégia revelou-se 
apropriada, como se pode verificar na Figura 3.33, apesar de existir o risco de perdas 
na quantidade de DNA amplificado.  
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Figura 3.33 – Electroforese em gel de agarose dos produtos de PCR. 1, Marcador de massa 
molecular 100 pb. TRH 4 d: 2, 11º dia; 3, 11º dia (diluição 1:10); 4, 35º dia; 5, 35º dia 
(diluição 1:10). TRH 2 d: 6, 37º dia (diluição 1:10); 7, 53º dia (diluição 1:10); 8, 63º dia 
(diluição 1:10); 9, 65º dia (diluição 1:10); 10, 71º dia (diluição 1:10). TRH 1 d: 11, 91º dia 
(diluição 1:10); 12, 109º dia (diluição 1:10); 13, 120º dia (diluição 1:10). TRH 0,5 d: 14, 122º 
dia (diluição 1:10); 15, 123º dia (diluição 1:10); 16, 130º dia (diluição 1:10); 17, 133º dia 




3.2.2.1. Análise de perfis TGGE 
Os fragmentos de DNA amplificados por PCR com os “primers” 104F-GC e 
534R, aplicaram-se num sistema TGGE. As corridas foram efectuadas com um 
gradiente de temperatura linear de 43ºC a 49ºC, a uma voltagem constante de 150 V, 
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Figura 3.34 – Análise TGGE de produtos de PCR com um gradiente de temperatura de 43º a 
49ºC, durante 18 h e voltagem constante de 150 V. 1, 13, 14 e 24 Marcador de massa molecular 
100 pb. Fase “batch”: 2, zero h; 3, 1º dia (diluição 1:10); 4, 2º dia; 5, 3º dia (amostra 3). TRH 4 d: 
6, 3º dia (amostra 4); 7, 4º dia; 8, 7º dia; 9, 8º dia; 10, 11º dia; 11, 29º dia; 12, 35º dia (diluição 
1:10). TRH 2 d: 15, 36º dia; 16, 37º dia (diluição 1:10); 17, 38º dia; 18, 42º dia; 19, 46º dia; 20, 
53º dia (diluição 1:10); 21, 63º dia (diluição 1:10); 22, 65º dia (diluição 1:10); 23, 71º dia (diluição 
1:10).  
 
O perfil TGGE dos consórcios microbianos analisado (Figura 3.34) revelou uma 
grande diversidade de populações ao longo do biotratamento do efluente da adega no 
JLR e algumas alterações na estrutura das populações, principalmente após cada 
alteração da condição hidráulica (perfis 2 – 5: “batch”; perfis 6 – 12: TRH 4 d; perfis 15 – 
23: TRH 2 d).  
Após a análise do perfil TGGE obtido, podem-se destacar pelo menos 12 
bandas com migrações diferentes ao longo do biotratamento. A banda I encontra-se 
predominantemente durante a fase do biotratamento realizada em contínuo, com um 
TRH de 4 d. Durante a fase em “batch”, encontram-se cerca de 3 bandas diferentes: III, 
IX e X. Estas bandas correspondem a populações que se mantém ao longo do 
biotratamento. Destacam-se também as bandas V, VI e VII, cuja permanência ao longo 
TRH 4 d “Batch” TRH 2 d 
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de todo o biotratamento, sugere a presença de populações bem adaptadas às 
condições mecânicas e hidráulicas do JLR. Pelo contrário, as bandas II, IV, VIII e XII 
não se mantém no biotratamento quando se reduz o TRH para 2 d.  
 
3.2.2.2. Análise de perfis DGGE 
A variação da estrutura da comunidade bacteriana deste efluente de adega, em 
função dos TRH testados ao longo do biotratamento, foi igualmente analisada por perfis 
de DGGE (utilizando um sistema gentilmente disponibilizado pelo Prof. António Correia 
do CESAM, Universidade de Aveiro), o qual permite que sejam aplicados volumes de 
amostra superiores (20-25 μl) ao equipamento TGGE (5 μl). 
Os perfis das bandas DGGE de fragmentos de DNA, amplificados com os 
“primers” 338F_GC e 518R, mostraram uma boa resolução e separação com um 











Figura 3.35 – Perfis DGGE dos produtos PCR obtidos com os “primers” universais 338F_GC e 
518R, num gradiente desnaturante de 35 – 55%. Fase “batch: 1, 1º dia; 2, 2º dia; 3, 3º dia; 
TRH 4 d: 4, 3º dia; 5, 4º dia; 6, 7º dia; 7, 8º dia; 8, 11º dia; 9, 17º dia; 10, 29º dia. TRH 2 d: 11, 
35º dia; 12, 36º dia; 13, 37º dia; 14, 38º dia; 15, 42º dia; 16, 46º dia; 17, 53º dia; 18, 63º dia; 19, 
65º dia. TRH 1 d: 20, 71º dia; 21, 72º dia; 22, 74º dia; 23, 77º dia; 24, 80º dia; 25, 91º dia; 26, 
98º dia; 27, 99º dia; 28, 100º dia; 29, 109º dia. TRH 0,5 d: 30, 120º dia; 31, 122º dia; 32, 123º 
dia; 33, 130º dia; 34, 133º dia; 35, 135º dia. 36, Efluente bruto (EB) de adega de Olhalvo. 
 
1      2     3     4     5    6     7     8     9   10  11  12   13  14     15 16  17 18  19  20  21  22 23  24 25  26  27 28 29  30  31  32  33  34 35  36 
TRH 4 d “Batch” TRH 2 d TRH 0,5 d TRH 1 d 
EB
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Os perfis DGGE das amostras recolhidas durante os vários TRH diferem 
claramente, tendo sido obtidas várias bandas que aparecem em determinados perfis e 
estão ausentes noutros. No entanto, a maioria das bandas dominantes estão presentes 
em todas as amostras analisadas, o que poderá estar relacionado com a sua função no 
biotratamento. As bandas comuns dominantes, identificadas na mesma posição relativa 
em perfis diferentes, revelaram intensidades relativas variáveis, o que pode indicar 

















Figura 3.36 – Análise de “clusters”, baseada nos perfis DGGE, das comunidades bacterianas 
das amostras recolhidas ao longo do biotratamento. As correlações foram calculadas com o 
coeficiente de similaridade de DICE e o dendrograma foi obtido com o algoritmo do software 
NTSYSpc2 (método UPGMA). 
 
A análise de “clusters” obtidos a partir dos perfis de bandas de DGGE indica uma 
correlação da estrutura da comunidade microbiana com os TRH e a temperatura. O 
dendrograma (Figura 3.36) mostra que os perfis de DGGE obtidos podem ser divididos 
TRH      T       pH   CQO  Fenóis 














































































































































































































III.Resultados e Discussão  
 151
em cinco “clusters” principais (A – E). O “cluster” A é composto pelas amostras 1 e 2 
que foram recolhidas no início do biotratamento, em fase “batch”, quando os valores de 
temperatura foram os mais baixos (25ºC). O “cluster” B, que engloba as amostras 
recolhidas durante o tratamento do efluente de adega com um TRH 4 d, e o “cluster” C, 
que inclui as amostras recolhidas na transição do TRH de 4 d para 2 d, correspondem a 
uma variação de temperaturas, no bioreactor, entre 28º e 33ºC. O “cluster” D agrupa as 
amostras recolhidas na transição do TRH de 2 d para 1 d, quando se observou a maior 
amplitude de valores para a variação de temperatura (30º - 44ºC). O “cluster” E reúne 
todas as amostras recolhidas durante o TRH 0,5 d, fase em que se registaram as 
temperaturas mais elevadas (39º - 45ºC), no bioreactor, correspondendo também aos 
valores mais baixos medidos para o pH (5,5 – 7,9) e aos valores mais baixos das taxas 
de remoção de CQO (41 – 48%) e de fenóis totais (4 – 42%). 
 Os resultados obtidos demonstram que as populações residentes apresentam 
uma elevada capacidade de adaptação às novas condições de operação que vão sendo 
impostas. Embora esta capacidade de adaptação esteja a ser largamente explorada 
para ser utilizada em bioreactores, é necessário um adequado conhecimento das 
comunidades microbianas, especialmente no que se relaciona com a dinâmica das 
populações e associações dentro das comunidades, bem como a contribuição relativa 
de cada membro individual para o desempenho global da comunidade (Malandra et al., 
2003). A importância de um detalhado conhecimento destes factores para a optimização 
de um bioreactor não é fácil de avaliar. Ainda assim, é óbvio que a resposta do 
consórcio microbiano a flutuações ambientais, e o seu tempo de re-adaptação a essas 
alterações, irá reflectir-se no desempenho dum bioreactor e consequentemente na 
eficiência do biotratamento. 
De forma a relacionar os perfis de bandas obtidos com o conjunto de variáveis 
ambientais em cada amostra, procedeu-se a uma análise canónica de 




















Figura 3.37 – Diagrama CCA de variáveis biológicas designadas de 1 
a 23 (bandas de DGGE) e variáveis ambientais indicadas com setas 
(TRH, temperatura, pH, CQO, pO2, NH4, NO3 e fenóis totais). 
 
O significado estatístico dos resultados foi avaliado segundo o teste de Monte 
Carlo com 1000 permutações (ter Braak and Verdonschot, 1995), revelando que os 
parâmetros testados explicam, de forma muito significativa (p ≤0,005), 27% da 
variabilidade da composição da comunidade bacteriana ao longo do biotratamento. A 
análise do diagrama obtido (Figura 3.37) indicia que as variações de TRH, a 
temperatura e o teor em NO3 foram as principais responsáveis por uma parcela 
considerável das alterações detectadas na composição das comunidades ao longo do 
biotratamento.  
A partir dos perfis DGGE, foram seleccionadas bandas para determinação da 
sequência nucleotídica de modo a averiguar a sua afiliação filogenética. As bandas 
foram excisadas, re-amplificadas com os “primers” 338F_GC e 518R, purificadas e 
sequenciadas. O resultado da pesquisa de similaridade em bases públicas de 
sequências, feita por BLAST (Altschull et al., 1997), é apresentado na Tabela 3.17, bem 
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Tabela 3.17 – Afiliação filogenética das sequências nucleotídicas das bandas DGGE 
seleccionadas.  
 
Na Tabela 3.17, são apresentadas as 17 bandas seleccionadas que, por 
afiliação filogenética, se revelaram próximas de microrganismos pertencentes às 
classes alfa-Proteobacteria (3), beta-Proteobacteria (7), gama-Proteobacteria (1), delta-
Proteobacteria (1), épsilon-Proteobacteria (1) e aos filos Actinobacteria (2) e Firmicutes 
(2).   
A estrutura das populações, nas amostras analisadas, pode ser inferida a partir 
do cálculo dos índices de diversidade, sendo que se uma comunidade for composta por 
um elevado número de espécies, apresenta uma diversidade elevada. Das variações 
para várias amostras da mesma população, ao longo do tempo, podem-se deduzir as 
alterações na estrutura da população (dinâmica das populações). Têm sido propostos 





A01 Acetobacter sp. J20 (não cultivado) DQ168837 100 
A02 Acetobacter sp. J22 (não cultivado) DQ168839 93 
A03 Novosphingobium sp. BG07 (não cultivado) EU185200 94 
Alfa- 
proteobacteria 
A04 Comamonas sp. j41  EU375650 99 
A05 Clone bacteriano  Comamonadaceae  M13-129 16S (não cultivado) AY338024 98 
A06 Burkholderia sp. R-701  AM745942 100 
A07 Clone bacteriano (não cultivado) DQ515828 97 
A08 Clone bacteriano CCSD_DF2290_B5 (não cultivado) DQ128187 100 
A09 Clone bacteriano de solo SalCon45 (não cultivado) EF101820 96 
A10 Burkholderia sp. 62-VN9-1W  AB299588 95 
Beta-
proteobacteria 
A11 Frateuria sp. NO-16  AF376025 97 Gama-proteobacteria 
A12 Geobacter sp. KB-1 1 (não cultivado) AY780563 97 Delta-proteobacteria 
B13 Clone Proteobacteria  epsilon b1pl2A10 (não cultivado) EF092684 98 
Épsilon-
proteobacteria 
C14 Microbacterium sp. JL1103 DQ985063 95 
A15 Actinobacterium MIXRI55 FJ013327 97 
Actinobacteria 
A16 Clone bacteriano FC118.07 (não cultivado) AY511040 97 
A17 Exiguobacterium sp. LCR6 16S EU304799 98 
Firmicutes 
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muitos índices de diversidade biológica, alguns dos quais incorporam tanto o conceito 
de riqueza em espécies como o de homogeneidade na sua definição, e são úteis 
nomeadamente em estudos de monitorização da dinâmica das comunidades biológicas, 
para detecção de alterações na sua estrutura. Para o cálculo dos índices de diversidade 
de Shannon-Wiener considerou-se cada banda DGGE, de cada perfil, como 
pertencendo a uma espécie diferente (S), a sua intensidade uma medida do “número de 
indivíduos pertencentes a essa espécie” (ni) e N é a soma de todas as intensidades de 
todas as bandas. Para estes cálculos, usaram-se os valores densitométricos estimados 
pelo “KODAK 1D Image Analysis Software” (Rochester, New York, USA). Os resultados 












Figura 3.38 – Variação dos índices de diversidade (I.D.) de Shannon-Wiener (H´) e Simpson 
(D’) e de equitabilidade (E), calculados para os perfis DGGE correspondentes às várias 
amostras recolhidas a partir do biotratamento do efluente de adega. 
 
Os resultados obtidos para os índices de diversidade e equitabilidade 
evidenciam uma grande heterogeneidade nas amostras recolhidas do biotratamento do 
efluente de adega. O grupo de amostras do 17º ao 38º dia, correspondentes ao final do 
TRH 4 d, apresenta valores elevados para os índices calculados. Após a transição para 
o TRH 2 d, observa-se que a diversidade das amostras diminui, apontando para uma 
estabilidade de um consórcio microbiano mais homogéneo. Com a alteração do TRH 
para 1 d, os valores calculados para índices de diversidade aumentam novamente, 







































EÍndice de Shannon-Wiener Índice de Simpson Equitabilidade
Batch 4 2 1 0,5  d -TRH
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0,5 d correspondendo a uma descida significativa nas taxas de remoção de CQO e de 
fenóis. 
 
3.2.2.3. Análise comparativa de perfis TGGE/DGGE 
A técnica de DGGE baseia-se na utilização de um gradiente químico ao longo do 
gel de poliacrilamida, enquanto que na técnica de TGGE o gradiente é produzido por 
um aumento gradual da temperatura ao longo do gel. O resultado final é, em ambos os 
casos, um perfil de bandas representativo da comunidade microbiana presente em cada 
amostra analisada.  
Para prosseguimento do trabalho e decidir qual o sistema, DGGE ou TGGE, 
seria o mais indicado para obter os perfis moleculares dos consórcios microbianos ao 
longo dos biotratamentos, um conjunto de 11 amostras do biotratamento do efluente de 
Olhalvo foi seleccionado e analisado por DGGE e por TGGE com os “primers”  
338F_GC e 518R e os “primers”  104F_GC e 534R perfis obtidos comparados. Tal 
como se exemplifica na Figura 3.39, é possível identificar bandas comuns detectadas 
com ambas as metodologias. No entanto, isso só foi possível na parte superior dos 
perfis de DGGE e TGGE. Na zona mais inferior a resolução obtida parece ser bastante 











Figura 3.39 – Perfis de DGGE (A) e TGGE (B) obtidos a partir do DNA extraído de 11 amostras 
assinaladas no topo da figura. M, Marcador de massa molecular. As caixas a tracejado indicam 
uma zona dos dois géis em que é possível identificar bandas idênticas (assinaladas com uma 
seta) detectadas por ambas as metodologias. As caixas a linha sólida indicam zonas dos géis 
em que a correspondência entre bandas não é tão evidente. 
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De forma a avaliar a congruência entre as duas metodologias, foi comparado o 
agrupamento por semelhança dos perfis de DGGE e TGGE por construção dos dois 








Figura 3.40 – Dendrogramas construídos com base nos perfis electroforéticos obtidos por DGGE 
e TGGE. A semelhança foi determinada por utilização do coeficiente de Dice e o método de 
aglomeração empregue foi o UPGMA, com auxílio do software NTSys-pc (versão 2.0). Para cada 
dendrograma foi determinado o coeficiente de correlação cofenética (r). 
 
De modo a comparar o agrupamento das amostras obtido por semelhança dos 
perfis de DGGE e TGGE foi determinado o coeficiente de correlação de Pearson entre 
os dois dendrogramas obtidos. O valor obtido foi muito baixo (r = 0,45) o que indica que 
cada método agrupa as amostras de forma diferente, tal como se verifica nos 
dendrogramas apresentados na Figura 3.40. Como explicação para este facto deve 
considerar-se que, tal como referido acima, a parte inferior dos géis de DGGE e TGGE 
é bastante diferente relativamente às bandas detectadas, contrariamente ao que se 
passa com a parte superior dos mesmos onde se observam várias bandas comuns aos 
dois métodos (Figura 3.39). Assim, como a maior parte das bandas dos perfis de TGGE 
se localizam nesta região inferior dos géis, este facto deve afectar negativamente a 
correlação entre as duas técnicas. No entanto, com ambas as metodologias, as 
amostras 3 e 4, e 34 e 35 mantêm-se agrupadas. Por outro lado, a amostra 31 é aquela 
que, tanto por DGGE como por TGGE, parece ser menos relacionada com as restantes. 
Em termos do número de bandas diferentes detectadas por cada uma das técnicas 
observa-se que a análise dos perfis por DGGE originou 42 bandas diferentes, enquanto 
que por TGGE foram detectadas 37. O número de bandas em cada perfil varia entre 4 e 
16 para o DGGE e 7 a 14 para o TGGE (Figura 3.41), mostrando-se o TGGE mais 











































Figura 3.41 – Representação gráfica do número de bandas 
detectado em cada uma das 11 amostras por TGGE e DGGE. 
 
De forma a juntar os resultados obtidos por DGGE e TGGE construiu-se um 
dendrograma conjunto incorporando as 79 bandas detectadas (42 de DGGE e 37 de 
TGGE) (Figura 3.42). O coeficiente de correlação de Pearson, calculado entre o 
dendrograma conjunto e os dendrogramas construídos a partir dos perfis unicamente de 
DGGE ou TGGE, apresenta um valor superior em relação ao TGGE (r = 0,84) do que ao 
DGGE (r = 0,74). Na Figura 3.42 observa-se o agrupamento das amostras em três 
“clusters” A, B e C que, aparentemente, se correlacionam com alguns dos parâmetros 
químicos determinados. De facto, o “cluster A” associa amostras com valores de pH 
entre 6,0 e 8,44 e teores de fenóis entre 0,01 e 0,03 g.l-1; o “cluster” B associa amostras 
com valores de pH ≈ 8,0 e teores de fenóis entre 0,004 e 0,008 g.l-1; e o “cluster C” 
corresponde a uma amostra com maior teor de fenóis (0,05 g.l-1) e pH mais ácido (5,24). 














































Figura 3.42 – Dendrograma construído com base na combinação dos perfis 
electroforéticos obtidos por DGGE e TGGE. A semelhança foi determinada por 
utilização do coeficiente de Dice e o método de aglomeração empregue foi o 
UPGMA, com auxílio do software NTSys-pc (versão 2.0). Para cada dendrograma 
foi determinado o coeficiente de correlação cofenética (r). No lado direito do 
dendrograma apresentam-se os valores medidos para os parâmetros TRH; pH e 
teor de fenóis. (-) indica parâmetro não determinado. 
 
Tendo em conta que a técnica de TGGE permitiu detectar maior diversidade e 
obter agrupamentos de amostras que indiciam alguma correlação com a dinâmica do 
consórcio microbiano, ao longo do tratamento do efluente (avaliada pela eficiência de 
degradação de fenóis), este estudo comparativo conduziu à selecção desta técnica para 
avaliação da diversidade na comunidade microbiana nas análises posteriores. 
 
3.2.2.4. Análise por LH-PCR 
Todas as amostras recolhidas ao longo do biotratamento do efluente da adega 
de Olhalvo, no JLR de 25 l, foram diluídas a 10 ng.μl-1 e utilizadas para a caracterização 
através de análise LH-PCR. 
Para amplificação LH-PCR, usaram-se os “primers” PA marcado com um 
fluorocromo e 534R não marcado, para amplificar as regiões V1+V2+V3 de rDNA 16S. 
A concentração dos produtos LH-PCR marcados foi estimada através de uma 
electroforese em gel de agarose com coloração com brometo de etídio e comparando 
DGGE + TGGE
% Semelhança
0.00 0.25 0.50 0.75 1.00
3          4            8,0             0,02
4          4            8,44           0,02
9          4              - -
17        2            8,36           0,01
22        1            8,12             -
26        1            8,19             -
34        0,5         6,0             0,03 
35        0,5         7,92           0,03 
29        1            8,15           0,004 
10        4            7,91           0,008       





HRT       pH          FenoisTRH
Fenóis 
(g.l-1) 
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com várias concentrações de λDNA (Figura 3.43), usando o “KODAK 1D Image 












Figura 3.43 – Perfis de LH-PCR obtidos a partir do DNA extraído de 21 amostras do 
tratamento do efluente de Olhavo assinaladas no topo de cada perfil no gel. M, 
Marcador de massa molecular 1 K plus; 1, 500 ng.μl-1 λDNA; 2, 250 ng.μl-1 λDNA; 3, 
125 ng.μl-1 λDNA; 4, 50 ng.μl-1 λDNA; CN, Controlo negativo; CP, Controlo positivo. 
 
 
Tabela 3.18 – Concentração dos produtos LH-PCR marcados amplificados das amostras do 
biotratamento do efluente de Olhalvo, usando o “KODAK 1D Image Analysis Software” 
(Rochester, New York, USA).  
Prod. LH-PCR* 5 6 9 18 19 21 27 34 36 39 40 45 50 51 53 60 61 62 63 64 
Conc. (ng.μl-1) 116 30 25 45 50 38 44 56 55 45 50 56 80 80 69 24 37 35 45 53 
*Amostras 5-60: recta y=1238+160x; R=0,9939 
 Amostras 61-64 e 36: recta y=6387+118x; R=0,9891 
 
Os produtos LH-PCR foram diluídos para 25 ng.μl-1 e enviados para análise para 
o Laboratório de Sequenciação e Análise de Fragmentos (ICAT), que converte os dados 
de fluorescência em electroferogramas. Para analisar os electroferogramas usou-se o 





M 1 2 3 5 4 6 9  18 21 19 27 34 39 42 50 45 51 53 60 40 
M 1 2 3 61 4 62 63 64 CN 36 CN CP 





                                                           
                       





















Figura 3.44 – Dendrograma obtido a partir dos electroferogramas de LH-PCR de 24 amostras do 
tratamento do efluente de Olhavo. As correlações foram calculadas com o coeficiente de 
similaridade de Pearson e o dendrograma foi obtido com o algoritmo do software BIONUMERICS 
(método UPGMA).  
 
A análise do dendrograma de LH-PCR (Figuras 3.44 e 3.45) relativa ao 
tratamento do efluente de Olhalvo permite identificar quatro “clusters” distintos (W–Z), 
sendo o “cluster” W formado por 6 amostras, com similaridade entre 32 e 94%. Destaca-
se ainda o grupo formado pelas restantes amostras em 3 “clusters” (“cluster” X: 8 
amostras; “cluster” Y: 7 amostras; e “cluster” Z: 3 amostras) que apresentam elevados 
índices de similaridade entre si (66 a 98%). O “cluster” W engloba as amostras relativas 
ao arranque e ao final do processo do tratamento, revelando uma baixa diversidade na 
composição do microbiota presente na fase “batch” e nas amostras recolhidas ao TRH 
0,5 d. Os “clusters” X e Y incluem principalmente as amostras relativas aos TRH 2 d e 1 
d, respectivamente. O “cluster” Z agrupa a maioria das amostras do TRH 4 d. A partir da 
composição destes “clusters” pode inferir-se que a estrutura da comunidade microbiana 




















Tamanho dos fragmentos (pares de bases) 
 





























Figura 3.45 – Análise de fragmentos de rDNA 16S parcial amplificados de 24 amostras do 
tratamento do efluente de Olhavo e respectivo dendrograma. As correlações foram 
calculadas com o coeficiente de similaridade de Pearson e o dendrograma foi obtido com o 
algoritmo do software BIONUMERICS (método UPGMA). 
 
 
 A análise por LH-PCR permitiu distinguir 30 fragmentos de rDNA 16S (Figura 
3.45). Destes, 7 fragmentos (469, 496, 517, 519, 522, 525 e 528 bp) foram obtidos em 
amostras que apresentam as taxas de remoção de CQO e de fenóis totais mais 
elevadas (acima de 70%). Quando o TRH varia para 0,5 d, estas taxas de remoção 
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decrescem para 48% e 32%, respectivamente, e as bactérias correspondentes aos 
referidos sete fragmentos não foram detectadas, sugerindo a sua associação a um 
potencial papel activo na remoção de CQO e fenóis no tratamento do efluente. 
 O “cluster” Y engloba as amostras que apresentam as taxas de remoção de 
CQO e fenóis totais mais elevadas bem como o conteúdo em nitratos mais baixo, 
indicando um papel importante desta sub-população na eficiência do biotratamento. 
 
A Figura 3.46 apresenta os perfis de abundância relativa obtidos para o 
biotratamento do efluente de adega, através de LH-PCR. Cada pico no perfil representa 
um tamanho de produto PCR em pares de bases (fragmento do gene de rRNA 16S) e a 
área de cada pico representa a abundância relativa do fragmento do gene. A 
abundância relativa de cada produto LH-PCR de tamanho diferente foi estimada pelo 
cálculo da razão entre a área obtida de cada pico e a área total dos picos observados 












































Figura 3.46 – Análise LH-PCR de fragmentos do gene rRNA 16S. Quantidade relativa dos 
principais fragmentos (percentagem da área de cada amplicão, com um tamanho específico, 
relativamente à área total dos picos) a diferentes condições hidráulicas do tratamento do efluente 
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Figura 3.46 – continuação (D). 
 
 Apesar de ser reconhecido que cada pico LH-PCR pode representar mais do 
que uma população bacteriana e que, além disso, a abundância relativa de cada 
fragmento não representa necessariamente a abundância desse gene numa amostra 
natural devido aos potenciais enviesamentos do PCR, os fragmentos dos amplicões 
(i.e., filótipos), como ‘unidades’ isoladas de informação, podem formar um perfil a partir 
do qual se pode realizar uma análise comparativa. 
 A análise da Figura 3.46 revelou a dominância de nove amplicões (i.e., 469, 473, 
517, 519, 522, 525, 527, 528 e 531 bp), os quais atingem uma abundância relativa 
superior a 20% em determinadas condições do biotratamento. Da correlação, efectuada 
a partir da Figura 3.45, entre a presença de amplicões e o desempenho do consórcio no 
biotratamento, e a análise da Figura 3.46, verifica-se que o amplicão 496 bp está 
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relativa (2 – 10%), não sendo dominante em nenhum dos consórcios microbianos. Pelo 
contrário, o amplicão 473 bp aparece ao longo de todo o biotratamento, sendo mesmo 
dominante na fase “batch”, no inicio do TRH 4 d e no final do biotratamento ao TRH 0,5 
d (Figura 3.46), mas a sua presença não foi detectada nos consórcios que apresentam 
maiores taxas de remoção de CQO e de fenóis (Figura 3.45). Por outro lado, a presença 
do amplicão 531 bp, apesar de dominante (71%) no perfil correspondente ao 122º dia 
de tratamento, não se verifica ao longo do biotratamento nem se pode correlacionar 
com as taxas de remoção de CQO e fenóis. No que se refere aos restantes fragmentos 
envolvidos em consórcios com um bom desempenho no biotratamento, por exemplo, o 
amplicão 469 bp surge ao 7º dia com uma abundância relativa de 33%, mas diminui ao 
longo do biotratamento. A abundância relativa do amplicão 517 bp aumenta entre o 11º 
e o 71º dia, atingindo 42%, coincidindo com o momento em que a temperatura aumenta 
acima dos 38ºC. A partir deste dia, a abundância relativa deste amplicão diminui. A 
presença do amplicão 519 bp é uma constante ao longo do biotratamento, verificando-
se uma subida da abundância relativa até aproximadamente 50% (coincidente com o 
aumento do pH de 5,5 para 8,5), sendo dominante entre o 46º e o 65º dia, mas 
diminuindo a partir desta altura. Os amplicões 522, 525 e 527 bp estão presentes ao 
longo do biotratamento, sendo dominantes ao 80º dia (57%), ao 99º dia (39%) e ao 7º 
dia (41%), respectivamente. O amplicão 528 bp surge ao 35º dia com uma abundância 
relativa máxima (39%), mas diminuindo seguidamente ao longo do biotratamento. 
  
O cálculo dos índices de diversidade de Shannon-Wiener (H’) e de Simpson (D’), 
e de equitabilidade (E’), foi também efectuado para avaliar a riqueza de espécies e a 
equitabilidade das amostras analisadas por LH-PCR, ao longo do biotratamento. 
Considerou-se cada fragmento de LH-PCR em cada perfil como pertencendo a uma 
espécie diferente (S), o “número de indivíduos pertencentes a essa espécie” (ni) como 
sendo a abundância relativa de cada amplicão i em proporção à área total dos 
amplicões do electroferograma (N), num dado perfil. Os resultados obtidos apresentam-




















Figura 3.47 – Variação dos índices de diversidade (I.D.) de Shannon-Wiener (H´) e Simpson 
(D’) e de equitabilidade (E), calculados para os perfis LH-PCR correspondentes às várias 
amostras recolhidas a partir do biotratamento do efluente de adega. 
 
Os índices de diversidade e equitabilidade obtidos evidenciam uma grande 
heterogeneidade entre as amostras recolhidas do biotratamento do efluente de adega, 
tal como observado na abordagem por DGGE (Figura 3.38). No entanto, através da 
abordagem por LH-PCR, as amostras recolhidas no início do processo, em fase “batch”, 
apresentam valores muito baixos para os índices de diversidade, indiciando a presença 
de uma comunidade com poucas populações distintas. Com a continuidade do 
biotratamento, e durante a alimentação do bioreactor em contínuo há um aumento 
acentuado da diversidade nas amostras, atingindo os valores mais elevados ao 36º dia 
(TRH 2 d) e ao 91º dia (TRH 1 d). Confirma-se que a diversidade das amostras diminui, 
durante a fase correspondente ao TRH 2 d, tal como observado para os perfis DGGE 
(Figura 3.38). Ao 120º dia do biotratamento, na última fase com um TRH 0,5 d, obteve-
se uma descida muito significativa dos valores calculados para os índices de 
diversidade, provavelmente relacionados com os fenómenos de “wash-out”. Apesar 
disso, observa-se a rápida resposta da adaptação das populações microbianas às 
novas condições ambientais impostas e a subida dos valores de diversidade nas 
amostras, até ao final do biotratamento. A mesma tendência foi verificada para os 
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3.2.3. Dinâmica da população microbiana no biotratamento da mistura de 
efluente de lagar de azeite e de efluente de adega 
Neste biotratamento, utilizaram-se dois tipos de efluentes brutos: água ruça 
proveniente do Lagar de Comeiras de Baixo (Pernes, Santarém) e efluente da Adega 
Cooperativa de Olhalvo (Alenquer). Designou-se como Efluente Bruto I (EBI), o efluente 
do lagar de azeite de Pernes, utilizado no início do biotratamento; o Efluente Bruto II 
(EBII) corresponde ao mesmo efluente após 17 dias de armazenamento, à temperatura 
ambiente; e o efluente da Adega de Olhalvo, utilizado no final deste biotratamento, 
designou-se por Efluente Bruto III (EBIII). A caracterização físico-química destes 
efluentes está descrita na Tabela 3.19. 
  
Tabela 3.19 – Caracterização físico-química dos efluentes brutos provenientes do lagar 
de azeite de Pernes (EBI e II) e da adega de Olhalvo (EBIII), neste biotratamento.  
Parâmetro Unidade EBI EBII EBIII 
pH – 3,8 4,6 4,9 
Carência química de oxigénio (CQO) g.l-1 73,0 39,4 28,9 
Sólidos suspensos totais (SST) g.l-1 7,29 2,77 2,93 
Sólidos suspensos voláteis (SSV) g.l-1 7,28 2,60 2,84 
Nitratos (NO3) mg.l-1 46,0 24,0 41,0 
Amónia (NH4) mg.l-1 72,0 15,0 6,0 
 
 
O JLR com 22,5 litros de volume útil funcionou em sistema contínuo, durante 33 
dias, com dois diferentes caudais de alimentação e, consequentemente, diferentes dois 
TRH (6 e 4,5 d). A biomassa nativa do EBI foi utilizada como agente biológico no 
arranque do biotratamento.  
A Figura 3.48 apresenta a variação dos valores de temperatura, pH e oxigénio 
dissolvido medidos “online” durante a operação do bioreactor. A temperatura no interior 
do bioreactor manteve-se entre 32 – 34ºC, até ao 17º dia de tratamento, dia em que se 
iniciou a alimentação com EBII. O pH de 5,6 (no início do tratamento), apresentou um 
aumento para valores alcalinos entre 7,0 – 7,4, ainda na fase “batch”, tendo-se 
seguidamente mantido estável com valores superiores a 6,5, após a alimentação do 
bioreactor em contínuo. Esta variação deve-se ao efeito neutralizante da combinação 
entre a velocidade de entrada do efluente ácido no reactor e a velocidade de 
biodegradação dos ácidos orgânicos no reactor. Os valores medidos para o oxigénio 
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dissolvido no meio líquido mantiveram-se entre 63 – 70% de saturação, durante todo o 



















Figura 3.48 – Aquisição de dados “on-line” de temperatura, pH e oxigénio dissolvido, ao 
longo do biotratamento da mistura dos efluentes de lagar de azeite e de adega, no JLR.  
 
Ao longo de todo o biotratamento, verificou-se que o perfil de variação 
dos SST é muito semelhante ao dos SSV, tendo atingido os valores máximos, 














Figura 3.49 – Variação de SST e SSV ao longo do biotratamento em função da taxa de 
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 A formação de biomassa ao longo do biotratamento no reactor, 
aproximadamente 2,0 g.l-1, não parece estar dependente da variação na entrada de 
carga orgânica durante a alimentação em contínuo, mas varia notoriamente com o tipo 
de efluente, conforme se pode verificar pela análise da Tabela 3.20. A razão SSV/CQOc 
aumenta apreciavelmente para 3,4, durante a alimentação do bioreactor com Efluente 
Bruto III (efluente de adega), o que poderá estar relacionado com a composição menos 
recalcitrante deste tipo de efluente, em relação ao efluente de lagar de azeite. 
 
Tabela 3.20 – Relação SSV vs CQOc para o biotratamento da mistura dos 
efluentes de lagar de azeite e de adega no JLR. 










16,2 10,54 4,5 2,03 0,19 
EBI 
12,2 8,25 6 2,07 0,25 
EBII 8,8 1,74 4,5 1,89 1,08 
EBIII 4,8 0,50 6 2,00 3.40 
CQOc = CQO consumido 
 













Figura 3.50 – Análise de CQO à entrada e saída do JLR e eficiência na remoção de 
CQO (%), ao longo do biotratamento da mistura dos efluentes de lagar de azeite e de 
adega no JLR. 
 

































CQOentrada (g.l-1) CQOsaída (g.l-1) Remoção de CQO (%)
-  TR H ( d )B at ch 6 ,0 4 ,5 6 ,0
III. Resultados e Discussão 
 172
Em termos de variação de CQO à saída do bioreactor, observou-se o seu 
decréscimo a partir do 3º dia da fase “batch” (Figura 3.50). Durante este período de 
estabilização, a eficiência do biotratamento do efluente aumentou significativamente 
atingindo um valor de 75% de remoção de CQO ao 7º dia. O resultado da alteração da 
alimentação para um sistema em contínuo, a um TRH de 6 d, foi um ligeiro decréscimo 
dos valores de remoção de CQO para 67%. O bioreactor apresentou um 
comportamento estável em termos de eficiência mesmo após a diminuição do TRH para 
4,5 d. A perturbação drástica observou-se com a substituição do EBI pelo EBII. A taxa 
de remoção de CQO diminuiu significativamente, tendo-se mantido entre 20 a 25% até 
ao início da alimentação com o EBIII, proveniente de adega. Neste caso, o bioreactor 
apresentou uma resposta rápida ao aumento do TRH (6d) tendo atingido 45% de 
remoção de CQO. Uma avaria da bomba do bioreactor, obrigou a terminar este 
biotratamento ao fim de 5 dias.  
Neste biotratamento, atingiram-se remoções de CQO superiores a 65%, no 
efluente de lagar de azeite (EBI) a uma carga orgânica aplicada de 16,1 gCQO.l-1.d-1 e a 
um TRH de 4,5 d, como se pode verificar nas Figuras 3.49 e 3.50. 
Uma das formas de remover a amónia, em estações de tratamento de águas 
residuais, é através da combinação de nitrificação aeróbia, catalizada por organismos 
autotróficos, e desnitrificação anaeróbia, catalizada por organismos heterotróficos. Num 
primeiro passo, a amónia é oxidada via nitrito a nitrato, e num segundo passo, o nitrato 
é reduzido, com carbono orgânico, a N2. 
No biotratamento em estudo, há indicação de que o processo de nitrificação está 
a decorrer durante a fase batch (Figura 3.51), uma vez que a concentração de NH4 
diminui de 54 para 12 mg.l-1, quer devido a perdas por volatilização de NH3, quer à 
formação de nitrato. Após o início da alimentação em contínuo, verificam-se dois picos 
de concentração de NH4 relativamente a cada um dos TRH de 6 e de 4,5 dias, 
respectivamente. No entanto, a diminuição do TRH para 4,5 d não aumentou 
significativamente os níveis de amónia no efluente, o que significa que este tratamento 
ainda se poderia ter processado a taxas de diluição superiores às testadas, usando o 
efluente de lagar de azeite. Apesar do processo de nitrificação ser relativamente 
sensível a variações de pH e temperatura, não parece ter havido uma influência 
evidente destes parâmetros físico-químicos uma vez que, como já foi referido, estes se 
mantiveram estáveis ao longo do biotratamento e apresentaram valores que não são 
inibitórios para o sistema metabólico em estudo. As perdas e ganhos de azoto através 
do processo de desnitrificação deverão ser insignificantes, devido às condições 
aeróbias que prevalecem neste bioreactor. 











Figura 3.51 – Variação dos teores em nitratos (NO3) e amónia (NH4) ao longo do 
biotratamento da mistura dos efluentes de lagar de azeite e de adega, no JLR. 
 
Na presença de elevados níveis de carga orgânica, as bactérias heterotróficas 
podem competir para o oxigénio e para a amónia com as bactérias oxidantes de amónia 
(AOB) (Ibekwe et al., 2003). Foi sugerido por Rowan et. al. (2003) que a presença de 
AOB autotróficas é crucial em comunidades microbianas que estão envolvidas na 
nitrificação de sistemas de tratamento de águas residuais. O grau da diversidade de 
AOB nestes sistemas tem uma importante influência na estabilidade destes processos: 
quanto maior for a diversidade, mais estável será o processo de tratamento e melhor 
responderá a alterações das condições ambientais. Pela análise das Figuras 3.50 e 
3.51, pode inferir-se que à medida que a matéria orgânica (CQO) diminui, o número de 
bactérias heterotróficas também diminui e, consequentemente, o crescimento das 
bactérias AOB pode ser favorecido.  
Em estudos realizados em reactores de nitritação (Egli et al., 2003), observou-se 
que a toxicidade de NH4 se iniciava para valores superiores a 9,0 e 20 mg.l-1 a pH 7,0 e 
7,5 (e 30°C), respectivamente, e que estas concentrações seriam responsáveis pelo 
decréscimo de actividade de bactérias oxidantes de azoto (NOB). Nesse estudo, as 
NOB pertencentes ao género Nitrosospira foram gradualmente perdendo actividade e 
verificou-se o seu “washout” dos bioreactores. As AOB pertencentes ao género 
Nitrosomonas prevaleceram no consórcio microbiano. Sendo estas as condições físico-
químicas de pH e temperatura semelhantes às do biotratamento do efluente no 
bioreactor em estudo, e observando-se que as concentrações de NH4 estão na gama 
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decréscimo da actividade das NOB. No entanto, pela análise da Figura 3.51, durante o 
biotratamento do efluente do lagar de azeite, verifica-se produção de NO3 e remoção de 
NH4, sugerindo que este consórcio microbiano não foi inactivado. 
 
A determinação de perfis moleculares foi efectuada para analisar a estrutura do 
consórcio microbiano nas amostras recolhidas durante o biotratamento, através de 
TGGE de genes de rRNA 16S amplificados por PCR e através de LH-PCR.  
Na Tabela 3.21, apresentam-se os valores obtidos para analisar a qualidade do 
DNA extraído das amostras recolhidas ao longo do biotratamento da mistura dos 
efluentes de lagar de azeite e de adega.   
 
Tabela 3.21 – Valores para a razão de contaminação (A260/A230) entre ácidos húmicos e 
pureza (A260/A280) do DNA extraído das amostras recolhidas ao longo do biotratamento da 







A260/A230 A260/A280 [DNA] 
(mg.ml-1) 
EB I - 1,11 1,58 1,60 
EB II - 2,50 1,91 0,65 - 
EB III - 2,58 1,90 2,19 
0 MRP.0 1,51 1,67 0,95 
1 MRP.1 1,21 1,52 0,91 
2 MRP.2 1,46 1,61 1,66 
3 MRP.3 1,50 1,59 1,38 
4 MRP.4 1,48 1,58 0,93 
5 MRP.6 1,78 1,52 0,73 
Batch 
7 MRP.7 1,52 1,62 0,99 
8 MRP.8 1,58 1,62 1,12 
9 MRP.9 1,70 1,57 1,21 
10 MRP.10 2,11 1,65 0,76 
11 MRP.11 1,69 1,61 1,59 
12 MRP.12 2,11 1,70 1,58 
13 MRP.13 1,98 1,70 1,96 
6,0 
14 MRP.14 2,02 1,71 2,28 
15 MRP.15 2,06 1,84 2,39 
16 MRP.16 1,68 1,85 0,96 4,5 
17 MRP.17 2,01 1,91 1,41 
18 MRP.18 1,85 1,81 1,63 
19 MRP.19 2,06 1,89 2,66 
20 MRP.20 2,42 1,89 2,59 
4,5 
21 MRP.21 2,20 1,73 2,80 
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A260/A230 A260/A280 [DNA] 
(mg.ml-1) 
22 MRP.22 1,91 1,85 2,81 
23 MRP.23 2,05 1,86 4,83 
24 MRP.24 1,58 1,77 1,15 
6,0 
25 MRP.25 1,63 1,83 1,81 
 
 
3.2.3.1. Análise de perfis TGGE 
A análise TGGE dos genes de rRNA 16S amplificados por PCR foi seleccionada 
para avaliar as diferenças que se verificaram na estrutura da comunidade bacteriana, 
durante os biotratamentos do efluente de lagar de azeite e da mistura dos dois 
efluentes. Foram também analisadas as amostras de biofilmes recolhidas ao 20º dia do 
biotratamento do efluente do lagar de azeite de Pernes.  
Os perfis das bandas em géis TGGE de fragmentos de DNA reamplificados com 
os “primers” 341F_GC e 534R mostraram uma boa resolução e separação, como se 





























Figura 3.52 – Perfis TGGE dos produtos PCR obtidos com os “primers” universais 341F_GC 
e 534R, num gradiente de temperatura entre 44 – 52ºC, a 120V, durante 20 h. Amostragem: 
M, Marcador de massa molecular 100 bp; T, Marcador térmico; Amostragem: 1, EB I; 2, 
MRP.0; 3, MRP.1; 4, MRP.2; 5, MRP.3; 6, MRP.4; 7, MRP.6; 8, MRP.7; 9, MRP.8; 10, 
MRP.9; 11, MRP.10; 12, MRP.11; 13, MRP.12; 14, MRP.13; 15, MRP.14; 16, MRP.15; 17, 
MRP.16; 18, MRP.17; 19, EB II; 20, MRP.18; 21, MRP.19; 22, MRP.20; 23, MRP.21; 24, EB 
III; 25, MRP.22; 26, MRP.23; 27, MRP.24; 28, MRP.25; 29, BTC I; 30, BTC II; 31, BTC III; 32, 
BTC IV; 33, BB; 34, BD; 35, BFP; 36, BTP. 
 
Tal como foi verificado para o tratamento do efluente de adega, os perfis TGGE 
obtidos para as amostras recolhidas a diferentes TRH, ao longo do tratamento de lagar 
de azeite, apresentam bastante diversidade de bandas (Figura 3.52). No entanto, pode 
verificar-se um número maior de bandas comuns identificadas na mesma posição 
relativa em perfis diferentes que revelaram intensidades relativas variáveis, o que pode 
também indicar diferenças na abundância relativa de algumas espécies bacterianas 
comuns e que estão presentes ao longo do biotratamento. A maioria das bandas 
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Figura 3.53 – Análise de “clusters” das comunidades bacterianas baseada nos perfis TGGE. As 
associações foram calculadas com o coeficiente de correlação de Dice e o dendrograma foi 
obtido com o algoritmo do software BIONUMERICS (método UPGMA). 247 e 347 são as 
referências dos géis TGGE.  
 
 A análise de “clusters”, na Figura 3.53, mostra que os perfis de TGGE obtidos 
podem ser divididos em cinco “clusters” principais (I – V), com uma similaridade superior 
a 79%. As amostras referentes aos EBI e EBIII não se agruparam com nenhuma 
amostra recolhida durante o biotratamento. Os resultados demonstraram que as 
principais alterações na estrutura da comunidade microbiana podem correlacionar-se 
essencialmente com as modificações testadas nas condições da carga hidráulica 
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JLR apresentam uma elevada capacidade de adaptação às variações das condições 
ambientais que foram sendo impostas, factor muito importante para a boa eficiência 
dum bioreactor.  
A partir dos perfis TGGE obtidos, foram seleccionadas bandas para 
determinação da sequência nucleotídica de modo a averiguar a sua afiliação 
filogenética. Seleccionaram-se as bandas mais intensas e as mais representadas, nos 
perfis, afim de avaliar, respectivamente, as populações mais abundantes e as mais 
representadas no biotratamento, de acordo com o pressuposto de as bandas com a 
mesma migração corresponderem ao mesmo microrganismo. Algumas bandas com 
pouca frequência e baixa intensidade (e.g. B21) foram também seleccionadas para 
avaliar a sua presença na respectiva amostra. As bandas foram excisadas, 
reamplificadas com os “primers” 341F_GC e 534R, clonadas, purificadas e 
sequenciadas. A pesquisa de similaridade em bases públicas de sequências foi feita por 
BLAST (Altschull et al., 1997), resumindo-se na tabela 3.22 os resultados da 
sequenciação e a correspondente afiliação filogenética. 
 
Tabela 3.22 – Afiliação filogenética das sequências nucleotídicas dos clones originados 
das bandas TGGE seleccionadas. 





B07 Sphingomonas wittichii RW1, genoma 
completo CP000699 100 
B09 Sphingomonas sp. clone U000130465  gene 
rRNA16S, sequência parcial (Não cultivada) FJ037510 
100 
B11 Novosphingobium aromaticivorans gene de 
rRNA16S, sequência parcial AB331237 98 
B13 Sphingomonas paucimobilis gene de 
rRNA16S, sequência parcial U20776 100 
B14 Gluconacetobacter diazotrophicus strain 4L 
gene de  rRNA16S, sequência parcial DQ387435 98 
B17 Gluconacetobacter diazotrophicus PAl 5 
genoma completo  AM889285 100 
B18 Sphingobium yanoikuyae S27 gene de  
rRNA16S, sequência parcial 16S  AY972400 99 
B20 Novosphingobium sp. gene de  rRNA16S, 
sequência parcial (Não cultivado) EU670667 98 
B21 
Clone de alpha proteobacterium AKYG623 





B06 Ralstonia eutropha gene de  rRNA16S, 
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Tabela 3.22 – (Continuação). 





B02 Pseudomonas sp. BSs20166 gene de 
rRNA16S, sequência parcial EU365518 99 
B04 Pseudomonas sp. SMCC B0138 gene de 
rRNA16S, sequência parcial AF500276 98 
B12 Klebsiella sp. HPC70 gene de rRNA16S, 




Lactobacillus vaccinostercus gene de 
rRNA16S, sequência parcial (ATCC 33310, = 
JCM 1716) 
AB362703 97 
B03 Lactobacillus plantarum strain IMAU60026 
gene de  rRNA16S, sequência parcial FJ211392 97 
B05 Lactobacillus manihotivorans strain OND 32 
gene de  rRNA16S, sequência completa 
AF000162 100 







Prevotella sp. clone J28 gene de  rRNA16S 
sequência parcial (não cultivado) DQ168844 95 
B15 Sphingobacterium-like sp. PC1.9 partial gene 




Após sequenciação, apenas uma sequência nucleotídica se revelou quimérica e, 
como tal, foi excluída desta análise. Foram identificadas 21 OTUs que se afiliaram 
filogeneticamente com microrganismos habitualmente encontrados neste tipo de 
ecossistemas de efluentes (Sphingomonas, Ralstonia e Lactobacillus). A distribuição 
efectuou-se por cinco principais grupos filogenéticos da seguinte forma: 40% pertence à 
classe Alfa-Proteobacteria, 5% à classe Beta-Proteobacteria, 15% à classe Gama-
Proteobacteria, 20% ao filo Firmicutes e 20% ao filo Bacteroidetes (Tabela 3.22). 
Das 21 OTUs representativas, 15 foram identificadas como estando 
filogeneticamente próximas de espécies conhecidas e cultivadas, com uma similaridade 
de sequências superior a 96%. Os clones B6, B11 e B16 afiliaram-se, respectivamente, 
com os microrganismos Ralstonia eutropha, Novosphingobium aromaticivorans e 
Lactobacillus sp. A presença destes microrganismos foi detectada ao longo de todo o 
biotratamento. 
A partir da análise de “clusters” (Figura 3.53) e da afiliação filogenética 
apresentada na Tabela 3.22), verifica-se que o “cluster” I, com um coeficiente de 
similaridade de 79%, é composto por duas amostras que recolhidas na fase “batch” do 
biotratamento e uma amostra correspondente a um TRH 6 d. Neste “cluster”, os 
microrganismos comuns identificados foram Lactobacillus sp., Novosphingobium sp., 
Ralstonia eutropha e Sphingobacterium-like sp.  
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O “cluster” II, com um coeficiente de similaridade de 90%, engloba o conjunto das 
quatro amostras recolhidas com um TRH 6 d. O consórcio microbiano é idêntico ao 
detectado para o “cluster I”, com a presença adicional de Gluconacetobacter 
diazotrophicus, Pseudomonas sp. e Sphingomonas paucimobilis, podendo 
correlacionar-se com um bom desempenho na taxa de remoção de CQO (58-70%).  
O “cluster” III, com um coeficiente de similaridade de 86%, engloba as amostras 
recolhidas durante a alimentação em contínuo com EBI e EBII (efluente de lagar de 
azeite), com um TRH 4,5 d. Neste “cluster”, agrupou-se ainda uma amostra recolhida na 
fase “batch” e a primeira amostra recolhida após o início da alimentação em contínuo. O 
consórcio microbiano caracterizado é essencialmente constituído por Lactobacillus 
manihotivorans, Lactobacillus sp., Prevotella sp., Ralstonia eutropha, Sphingobacterium-
like sp. e Sphingomonas wittichii. A presença de Novosphingobium sp. apenas foi 
detectada no grupo de amostras dentro do “cluster” que correspondem ao melhor 
desempenho na taxa de remoção de CQO (65-75%).  
Todos os biofilmes se agruparam no “cluster IV”, com um coeficiente de 
similaridade de 87%. Lactobacillus plantarum, Ralstonia eutropha e Sphingomonas 
paucimobilis foram detectados em todas as amostras recolhidas dos biofilmes. No 
entanto, encontram-se diferenças entre os consórcios microbianos caracterizados nos 
biofilmes recolhidos dos quadrantes do interior do reactor (Gluconacetobacter 
diazotrophicus, Klebsiella sp., Prevotella sp., e Pseudomonas sp.) e os dos restantes 
biofilmes do desgasificador e da bomba de recirculação (Lactobacillus manihotivorans e 
Sphingomonas sp.). 
O “cluster” V, com um coeficiente de similaridade de 90%, reúne três amostras 
recolhidas durante a fase “batch”, com um desempenho muito baixo na taxa de 
remoção de CQO (1 – 9%), e constituídas por Lactobacillus sp., Novosphingobium sp., 
Prevotella sp., Ralstonia eutropha, Sphingobacterium-like sp., Sphingobium yanoikuyae 
e Sphingomonas wittichii.  
Os filótipos Novosphingobium aromaticivorans, Prevotella sp., Pseudomonas sp., 
Ralstonia eutropha, e Sphingomonas wittichii foram detectados nos efluentes brutos EBI 
e EBII do lagar de azeite de Pernes. Para além destes, foram também identificados os 
filótipos Klebsiella sp., Lactobacillus plantarum e Sphingomonas paucimobilis no 
efluente EBI, e Lactobacillus manihotivorans e Lactobacillus sp. no efluente EBII. No 
efluente bruto EBIII da adega de Olhalvo, foram detectados os filótipos Lactobacillus 
sp., Novosphingobium sp., Pseudomonas sp., Sphingobacterium-like sp. e Sphingobium 
yanoikuyae. 
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Tendo em conta que o desempenho do bioreactor é directamente influenciado 
pela capacidade de resposta/adaptação do consórcio microbiano às flutuações e 
alterações ambientais (e.g. físico-químicas; hidráulicas) e que dessa capacidade de 
adaptação/recuperação depende a manutenção das funções metabólicas do consórcio 
microbiano, comparou-se os perfis de TGGE das amostras com o conjunto de variáveis 
ambientais disponível, utilizando o método de análise canónica de correspondências 











Figura 3.54 – Diagrama CCA de variáveis biológicas designadas de B01 a 
B20 (bandas de TGGE) e variáveis ambientais indicadas com setas (TRH, 
temperatura, pH, CQO, pO2, NH4 e NO3). 
 
 
A análise do diagrama obtido (Figura 3.54) indicia que as variações de 
temperatura e teor em O2 foram as principais responsáveis por uma parcela 
considerável das alterações detectadas na composição das comunidades ao longo do 
biotratamento. A forte relação entre as bandas B01 e B05, B02 e B04, B10 e B19 pode 
dever-se ao facto dos respectivos clones terem sido afiliados com os géneros 
Lactobacillus, Pseudomonas e Prevotella, respectivamente. 
 A Tabela 3.23 apresenta a análise da presença/ausência das populações 
microbianas Gram+ e Gram–, ao longo do biotratamento do efluente de lagar de azeite, e 
do biotratamento da mistura deste efluente com o efluente da adega. 
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Tabela 3.23 – Monitorização da presença/ausência das populações microbianas, por TGGE 
“fingerprinting”, no efluente bruto do lagar de azeite de Pernes, do respectivo biotratamento, 



















Chave para reacção Gram:         Ausência;         Presença de Gram+;         Presença de Gram–   
  
A dominância do número de populações bacterianas Gram–, no efluente bruto, 
mantém-se ao longo de todo o biotratamento, inclusivamente nos biofilmes. 
 
Para o cálculo dos índices de diversidade de Shannon-Wiener considerou-se 
cada banda TGGE de cada perfil como pertencendo a uma espécie diferente (S), a sua 
intensidade uma medida do “número de indivíduos pertencentes a essa espécie” (ni) e N 
é a soma de todas as intensidades de todas as bandas. Para estes cálculos, usaram-se 
as matrizes de semelhança construídas para a comparação dos perfis e os valores 
densitométricos estimados pelo software BioNumerics, apresentando-se na Figura 3.55 





















Figura 3.55 – Variação dos índices de diversidade (I.D.) de Shannon-Wiener (H´) e Simpson 
(D’) e de equitabilidade (E, “evenness”), calculados para os perfis TGGE correspondentes às 
várias amostras recolhidas a partir do biotratamento do efluente de lagar de azeite e da mistura 
de lagar de azeite com adega . 
 
Os valores calculados para os índices de diversidade e equitabilidade em todos 
os perfis das amostras recolhidas do biotratamento do efluente de lagar de azeite e da 
mistura de efluentes, e de todos os biofilmes, caracterizadas através de TGGE, são 
muito elevados, confirmando a diversidade de bandas em cada amostra. Através desta 
análise, e neste biotratamento, não se verificou que a estrutura do consórcio microbiano 
se altere significativamente em resposta à modificação das condições hidráulicas no 
bioreactor. A maior descida nos valores do índice de diversidade de Shannon-Wiener foi 
observada após a substituição da alimentação do bioreactor com efluente de lagar de 
azeite para efluente de adega. No entanto, os valores calculados para a diversidade 
foram rapidamente repostos, indicando que a heterogeneidade na estrutura da 
comunidade microbiana se mantém. Os valores obtidos para a equitabilidade são muito 
elevados e, mais ou menos, constantes, ao longo de todo o biotratamento. 
 
3.2.3.2. Análise por LH-PCR 
Todas as amostras, recolhidas ao longo deste biotratamento, foram diluídas a 10 
ng.μl-1 e utilizadas para caracterização por análise LH-PCR. 
 Para LH-PCR, usaram-se os “primers” PA marcado com um fluorocromo e 534R 








































































































































































































EÍndice de Shannon-Wiener Índice de Simpson Equitabilidade
Batch 4,56 6 d-TRH
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produtos LH-PCR marcados foi estimada através de uma electroforese em gel de 
agarose com coloração com brometo de etídio e comparando com várias concentrações 
de λDNA (Figura 3.56) usando o “KODAK 1D Image Analysis Software” (Rochester, 

















Figura 3.56 – Perfis de LH-PCR obtidos a partir do DNA extraído das amostras do 
biotratamento da mistura dos dois efluentes assinaladas no topo de cada gel. M, 
Marcador de massa molecular 1 K plus; 1, 10 ng.μl-1 λDNA; 2, 25 ng.μl-1 λDNA; 3, 50 










M 1 2 3 P.0 4 P.2 P.3 P.4 P. 7 P.6  P.8 P.9 P.10 P.12 P.14 P.13 P.15 P.16 P.17P.11P.1 
M 1 2 3 P.18 4 P.20 P.21 P.22 P. 24P.23  EBI EBII EBIII P.25P.19 
M 1 2 3 BTCI 4 BTCIII BTCIV BB BFPBD  CP CN BTCII 
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Tabela 3.24 – Concentração dos produtos LH-PCR amplificados das amostras do biotratamento 
do efluente de lagar de azeite de Pernes e da mistura deste com efluente de adega de Olhalvo, 
usando o “KODAK 1D Image Analysis Software” (Rochester, New York, USA). 
Prod. LH-PCR 0 1 2 3 4 6 7 8 9 10 11 12 13 14 15 16 17 
Conc. (ng.μl-1) * 16 25 41 39 33 46 47 22 26 35 23 27 34 33 18 33 35 
*recta y=2142+203x; R=0,9997 
Prod. LH-PCR 18 19 20 21 22 23 24 25 EBI EBII EBIII 
Conc. (ng.μl-1) * 23 27 24 26 31 17 26 23 25 41 21 
*recta y=4564+223x; R=0,9876 
Prod. LH-PCR BTCI BTCII BTCIII BTCIV BB BD BFP 
Conc. (ng.μl-1) * 29 25 29 37 25 29 29 




Os produtos LH-PCR foram diluídos para 25 ng.μl-1 e enviados para análise para 
o Laboratório de Sequenciação e Análise de Fragmentos (ICAT), que converte os dados 
de fluorescência em electroferogramas. Para analisar os electroferogramas usou-se o 
software Bionumerics 4.0 version (Applied Maths, Belgium). 
A análise do dendrograma de LH-PCR (Figura 3.57) permitiu identificar 5 
“clusters” distintos: o “cluster” I formado por 16 amostras, com similaridade entre 62 e 
98%; o “cluster” II e o “cluster” III, que apresentam o mais alto índice de similaridade 
entre 90 e 100%, formados por 4 amostras e 8 amostras, respectivamente; o “cluster” IV 
formado por 4 amostras, com similaridade entre 40 e 74%; e o “cluster” V formado por 4 






































        
Figura 3.57 – Dendrograma obtido a partir dos electroferogramas de perfis de LH-PCR de 36 
amostras deste biotratamento. As associações foram calculadas com o coeficiente de correlação 
de Pearson (0 – 100%) e o dendrograma foi obtido com o algoritmo do software BIONUMERICS 
(UPGMA).. 
 
O “cluster” I engloba as amostras relativas ao arranque do processo do 
tratamento (amostras MRP.0 a MRP.16), revelando uma maior diversidade na 
composição do microbiota presente na amostras MRP.2 e MRP.4 na fase “batch” e nas 
amostras MRP.12 a MRP.15 recolhidas no final do tratamento do EBI, na alteração do 
TRH de 6 para 4.5 d. O “cluster” II inclui a última amostra do processo de tratamento 
(MRP.25) e as amostras relativas aos EBI, II e III. O “cluster” III agrupa as amostras 
recolhidas durante o tratamento dos EBII e III. As amostras referentes aos biofilmes 
ficaram agrupadas nos “clusters” IV e V.  
A Figura 3.58 apresenta os perfis de abundância relativa obtidos, através de LH-
PCR, para o biotratamento do efluente de lagar de azeite de Pernes, do biotratamento 
da mistura de efluente de lagar de azeite e de adega de Olhalvo, bem como dos 
biofilmes recolhidos no final do biotratamento do efluente de lagar de azeite. Cada pico 
Tamanho dos fragmentos (pares de bases)
Representações gráficas de 
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no perfil representa um tamanho de produto PCR em pares de bases (fragmento do 
gene de rRNA 16S) e a área de cada pico representa a abundância relativa do 
fragmento do gene. Realizou-se uma estimativa da abundância relativa de cada produto 
LH-PCR de tamanho diferente (Figura 3.58) através do cálculo da razão entre a área 
obtida de cada pico e a área total dos picos observados em cada electroferograma. 
Apesar de ser muito reprodutível, a altura dos picos não deverá reflectir em termos 
quantitativos a abundância microbiana devido às variações no número de cópias dos 
genes de rRNA nas células, enviesamentos no PCR, e alguma sobreposição no 
tamanho dos fragmentos que são originários de espécies diferentes. No entanto, os 
fragmentos dos amplicões (i.e., filótipos) são considerados, nesta análise, como 
‘unidades’ isoladas de informação, podendo formar perfis a partir dos quais se podem 
efectuar comparações. 
A análise por LH-PCR (Figuras 3.57 e 3.58) permitiu distinguir 21 fragmentos de 
rDNA 16S. Destes, 9 fragmentos (468, 471, 474, 496, 499, 521, 524, 555 e 559 bp) 
constituem o consórcio microbiano que apresenta o desempenho mais elevado (taxas 
de remoção de CQO entre 67 e 75%) e apresentam uma estrutura constante durante a 
alimentação do bioreactor a um TRH 6 d. Quando o TRH varia para 4,5 d, a estrutura do 
consórcio altera-se significativamente e as bactérias correspondentes aos referidos 9 
fragmentos não são detectadas em todas as amostras (excepto os fragmentos com 468, 
471, 474 e 521 bp), coincidindo com um decréscimo na taxa de remoção para cerca de 
20%, e sugerindo a associação daquele consórcio microbiano a um potencial papel 
activo na remoção de CQO e no biotratamento do efluente. A partir desta fase, verifica-
se a presença do fragmento com 470 bp, que se mantém constante até ao final do 
biotratamento. Na fase “batch”, o consórcio microbiano, constituído essencialmente 
pelos 5 fragmentos com 471, 474, 552, 555 e 559 bp, apresenta taxas de remoção de 
CQO muito baixas (0 – 39%). No biotratamento da mistura dos dois efluentes (EBII e 
EBIII), o consórcio microbiano é constituído por 12 fragmentos (468, 470, 471, 474, 514, 
518, 524, 526, 528, 552, 555 e 559 bp) mas as taxas de remoção de CQO não são 










































Figura 3.58 – Análise LH-PCR de fragmentos do gene de 16S rRNA. Quantidade relativa dos 
principais fragmentos (percentagem da área de cada amplicão, com um tamanho específico, 
relativamente à área total dos picos) a diferentes condições hidráulicas do biotratamento do 
efluente de Pernes, do biotratamento da mistura dos efluentes de Pernes e de Olhalvo e dos 
biofilmes: (A) “batch”; (B) “batch” e TRH 6 d; (C) TRH 6 d; (D) TRH 4,5 d; (E) TRH 4,5 d e 6 d e 
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Figura 3.58 – Continuação (G). 
 
O consórcio microbiano presente nos biofilmes é composto pelos 8 fragmentos 
com 468, 470, 471, 474, 514, 518, 519 e 521 bp.   
A análise da Figura 3.58 revelou a dominância relativa do fragmento com 474 
bp, superior a 32% ao longo de todo o biotratamento, nos biofilmes MRP.BB (37%) e 
MRP.BFP (41%), e no efluente EBIII (68%). No entanto, o fragmento com 471 bp 
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III.Resultados e Discussão  
 195
sendo dominante nas amostras MRP.8 (35%), MRP.9 (33%) e no biofilme MRP.BD 
(27%). O amplicão 552 bp é dominante no efluente EBI (69%), o amplicão 555 bp é 
dominante na primeira amostra (MRP.0) do biotratamento (36%) e no efluente EBII 
(25%), e, embora não tenha sido detectado em nenhuma das amostras recolhidas ao 
longo de todo o biotratamento, o amplicão 519 bp, presente no EBII e em quase todas 
as amostras dos biofilmes, é dominante nos biofilmes MRP BTC (I – IV) e MRP.BTP.  
Os electroferogramas mostram as alterações na composição do consórcio 
microbiano e a respectiva dinâmica ao longo do biotratamento, revelando uma grande 
diferença entre a composição do consórcio microbiano em suspensão e nos biofilmes. 
Apesar de se verificarem estas alterações com a variação das condições no bioreactor, 
os perfis de LH-PCR demonstram alguma estabilidade nas diferentes estruturas 
apresentadas pelo consórcio em cada uma das condições hidráulicas testadas, 
indiciando uma adaptação do consórcio microbiano às alterações das condições 
ambientais, no bioreactor. 
 
 
À semelhança do que foi efectuado para o biotratamento do efluente de adega, o 
cálculo dos índices de diversidade de Shannon-Wiener (H’) e de Simpson (D’), e de 
equitabilidade (E’), foi também efectuado para avaliar a riqueza de espécies e a 
equitabilidade das amostras analisadas por LH-PCR, ao longo do biotratamento do 
efluente de lagar de azeite e da mistura dos dois efluentes, bem como dos biofilmes. 
Considerou-se cada fragmento de LH-PCR em cada perfil como pertencendo a uma 
espécie diferente (S), o “número de indivíduos pertencentes a essa espécie” (ni) como 
sendo a abundância relativa de cada amplicão i em proporção à área total dos 
amplicões do electroferograma (N), num dado perfil. Os resultados obtidos apresentam-

























Figura 3.59 – Variação dos índices de diversidade (I.D.) de Shannon-Wiener (H´) e Simpson 
(D’) e de equitabilidade (E), calculados para os perfis LH-PCR correspondentes às várias 
amostras recolhidas a partir do biotratamento do efluente de lagar de azeite e da mistura dos 
dois efluentes. 
 
A caracterização da estrutura do consórcio microbiano por LH-PCR e através da 
análise dos índices de diversidade revela que, ao longo deste biotratamento, ocorreram 
significativas alterações na sua composição quer em resposta à variação das condições 
hidráulicas, quer do tipo de alimentação, ou das condições ambientais (e.g. 

































































































































































































EÍndice de Shannon-Wiener Índice de Simpson Equitabilidade
Batch 4,56 6 d-TRH
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4.1. Avaliação do potencial degradativo dos consórcios 
microbianos alvo 
4.2. Metodologia clássica vs molecular: Duas linhas paralelas 
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4.1. Avaliação do potencial degradativo dos consórcios 
microbianos alvo 
Para a análise comparativa dos consórcios microbianos envolvidos nos 
biotratamentos estudados, utilizou-se metodologia clássica (plaqueamento, isolamento 
e identificação com o sistema API) e três metodologias moleculares após extracção de 
DNA e amplificação dos fragmentos de rDNA 16S (DGGE, TGGE e LH-PCR).  
A comparação entre os resultados aqui apresentados com os de outros estudos 
publicados por outros autores, efectuados com parâmetros operacionais diferentes, 
outros tipos de amostras e/ou outras técnicas e metodologias de monitorização 
microbiológica, é necessária para pesquisar as capacidades degradativas dos 
microrganismos detectados, e inferir funções de sub-populações a fim de avaliar o 
potencial interesse destes consórcios microbianos para aplicação em biotratamentos de 
efluentes agro-industriais, nomeadamente de adega e de lagar de azeite. Uma 
avaliação mais rigorosa e detalhada poderá no futuro ser atingida, recorrendo a estudos 
de RNA e expressão dos genes alvo, estudos que não são o objectivo desta tese.  
Tal como referido anteriormente, o principal entrave à depuração dos efluentes 
de lagar de azeite e de adega é a presença de compostos recalcitrantes, em especial os 
compostos fenólicos (e.g. polifenóis e taninos). Por este motivo, a presença de 
microrganismos com capacidades degradativas desses compostos, em consórcios 
microbianos para tratamento desses efluentes, é de extrema importância. Assim, para 
detectar o maior número possível das populações presentes durante os biotratamentos, 
procedeu-se a uma análise exaustiva abrangendo a composição e estrutura das 
comunidades microbianas, assumindo que: i) não é a via mais rápida e/ou fiável para 
‘ajustar’ consórcios microbianos a um determinado ecossistema e/ou a uma 
contingência ambiental (natural ou induzida por actividade humana); e ii) em qualquer 
consórcio microbiano, nem todas as populações pertencentes ao mesmo género e/ou 
espécie possuem as mesmas capacidades, nem a mesma adequabilidade ao vasto 
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Tabela 4.1 – Microrganismos identificados, durante os ensaios de biotratamento, por técnicas 
clássicas e moleculares de microbiologia. 
Adega Biofilmes Lagar de azeite Adega + Lagar 
de azeite 
Biofilmes              Amostras 
 
                                            Detecção 
Microrganismos 
API  DGGE LH-
PCR






Acetobacter sp.  +          
Acinetobacter sp. +   +        
Acinetobacter calcoaceticus +           
Actinobacterium  +          
Aeromonas salmonicida     +       
Alcaligenes xylosoxidans     +       
Bacillus sp. +   +        
Bacillus cereus +           
Bacillus firmus +           
Bacillus licheniformis +           
Bacillus megaterium +    +       
Bacillus megaterium tipo 2     +       
Bacillus mycoides +           
Bacillus sphaericus     +       
Bacillus stearothermophilus +    +       
Bacillus subtilis     +       
Brevibacillus brevis +    +       
Burkholderia sp.  +   +       
Burkholderia cepacia +   + +       
Chryseobacterium sp.     +       
Comamonas sp  +          
Comomonas testosteroni 
/Pseudomonas alcaligenes 
    +       
Ewingella americana     +       
Exiguobacterium sp.  +          
Frateuria sp.  +          
Geobacter sp.  +          
Gluconacetobacter diazotrophicus      +  +  +  
Hyphomicrobium sp. +           
Klebsiella sp.      +    +  
Lactobacillus sp.      +  +  +  
Lactobacillus manihotivorans      +    +  
Lactobacillus plantarum      +  +  +  
Lactobacillus vaccinostercus      +  +  +  
Methlyobacterium mesophilicum +           
Microbacterium sp.  +          
Moraxella sp. +           
Novosphingobium sp.  +    +  +    
Novosphingobium aromaticivorans      +  +    
Ochrobactrum anthropi +           
Prevotella sp.      +    +  
α-Proteobacteria          +  
ε-Proteobacteria  +          
Pseudomonas sp. +   +  +    +  
Pseudomonas fluorescens +    +       
Pseudomonas stutzeri +           
Ralstonia eutropha      +  +  +  
Sphingobacterium-like sp.      +  +  +  
Sphingobacterium multivorum     +       
Sphingobium yanoikuyae      +  +  +  
Sphingomonas sp      +  +  +  
Sphingomonas paucimobilis +     +  +  +  
Sphingomonas wittichii      +  +    
Staphylococcus sp. +           
Staphylococcus epidermidis +           
Stenotrophomonas maltophilia     +       
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Analisando a Tabela 4.1, onde se apresenta a enumeração dos microrganismos 
identificados em função de cada biotratamento e de acordo com as técnicas aplicadas 
para cada caso, verifica-se que todos os perfis de composição dos consórcios 
microbianos estudados (quer os obtidos por métodos convencionais, quer os obtidos 
por métodos moleculares) revelaram que a maioria das bactérias detectadas pertence a 
géneros e/ou espécies, descritas na literatura como microrganismos que possuem 
capacidade de degradação de compostos fenólicos e/ou capacidade de metabolizar 
hidrocarbonetos aromáticos policíclicos (PAHs; Bodour et al., 2003; Seo et. al., 2007), 
para além da esperada capacidade de utilização da matéria orgânica (e.g. ácidos 
orgânicos, açúcares, lípidos, etc).  
Espécies de Acinetobacter são descritas por vários autores como tendo elevado 
potencial para a biodegradação de fenol, em condições aeróbias (Adav et al., 2007). 
Uma estirpe de Acinetobacter calcoaceticus, uma bactéria aeróbia estrita e degradadora 
de fenol, isolada a partir de lamas activadas e identificada por sequenciação do gene de 
rRNA 16S, revelou capacidade de crescimento em vários compostos aromáticos, e.g. 
fenol, benzoato de sódio, p-hidroxibenzoato, fenilacetato, benzeno, etilbenzeno e álcool 
benzóico, sendo por isso uma candidata excelente para o biotratamento de efluentes 
industriais com elevado teor de fenóis e na bioremediação in situ de solos contaminados 
com fenóis (Geng et al. 2006). Gallego et al. (2003) estudaram a biodegradação de 
fenol por um consórcio bacteriano misto de Alcaligenes e Acinetobacter sp., em reactor 
“batch”, tendo os resultados indicado que Acinetobacter biodegradou 99,5% do fenol em 
11h e Alcaligenes biodegradou 99,5% do fenol em 20h.  
A presença de Acinetobacter sp., uma bactéria Gram–, aeróbia obrigatória, com 
crescimento óptimo a pH 7 (condições verificadas no biotratamento do efluente de 
adega, no JLR), foi detectada, através dos métodos clássicos de microbiologia, numa 
fase em que se atingiu 60 – 90% de remoção de CQO, e nos biofilmes. A sua função 
poderá estar relacionada com a remoção biológica de fosfato ou com a degradação de 
compostos fenólicos, como referido por Adav & Lee (2008a), apesar de não terem sido 
realizadas determinações destes parâmetros neste biotratamento.  
No presente estudo várias espécies de Bacillus foram detectadas nos consórcios 
microbianos envolvidos nos biotratamentos dos efluentes de adega e de lagar de azeite, 
usando os métodos clássicos de microbiologia: as espécies de Bacillus sp., Bacillus 
cereus, Bacillus firmus, Bacillus licheniformis e Bacillus mycoides foram só identificadas 
no biotratamento do efluente de adega e as espécies de Bacillus megaterium tipo 2, 
Bacillus sphaericus e Bacillus subtilis foram detectadas apenas no biotratamento do 
efluente de lagar de azeite. A presença de Bacillus megaterium e Bacillus 
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stearothermophilus foi comum aos biotratamentos dos dois efluentes. Estas bactérias 
Gram+ podem ser estritamente aeróbias ou anaeróbias facultativas, e crescem numa 
gama óptima de pH entre 5 -8. Tam et al. (2006) referem vários estudos com espécies 
de Bacillus envolvidas na biodegradação de compostos aromáticos naturais e 
xenobióticos no solo que usam estes compostos como fontes de carbono e energia. Foi 
destacado o isolamento das estirpes de Bacillus stearothermophilus, Bacillus 
thermoleovorans e Bacillus thermoglucosidasius e a respectiva clonagem e 
caracterização dos genes envolvidos na degradação de fenóis. A estirpe de B. subtilis 
ATCC 7003 foi designada como uma ‘degradadora secundária’ em consórcios 
microbianos que degradam fenóis. Estes degradadores secundários não crescem no 
substrato primário (e.g. fenol), mas são capazes de utilizar metabolitos secundários 
produzidos pelos degradadores primários.  
Embora as bactérias sejam capazes de degradar compostos fenólicos 
aromáticos, os processos de bioremediação estão frequentemente limitados por taxas 
de conversão baixas e muitos xenobióticos podem causar efeitos tóxicos nas células, 
como danos nas membranas. Por exemplo, fenol e catecol induzem as enzimas 
relacionadas com a biodegradação de compostos aromáticos, bem como outras 
proteínas específicas relacionadas com os processos de “stress” (“stress proteins”), em 
bactérias do solo. Estas proteínas específicas de resposta ao “stress” conferem 
mecanismos de resistência aos compostos aromáticos para proteger as células contra 
eventuais danos (e.g. lise/ morte celular). Esta indução de resposta ao “stress” causada 
por compostos fenólicos aromáticos foi detectada em Pseudomonas putida (Lupi et al., 
1995; Santos et al., 2004; Segura et al., 2005), Burkholderia sp. (Cho et al., 2000), 
Acinetobacter calcoaceticus (Benndorf et al., 2001) e Stenotrophomonas sp. (Ho et al., 
2004). Tam et al. (2006) monitorizaram em B. subtilis o perfil da expressão genética em 
resposta ao fenol e catecol através de análise transcriptómica e proteómica para definir 
o modo de acção destes compostos aromáticos e para elucidar o mecanismo de 
indução das enzimas envolvidas na degradação de compostos aromáticos. 
Demonstrou-se que ambas as enzimas fenol hidroxilase e catecol 2,3-dioxigenase são 
expressas noutras espécies termofílicas de Bacillus, e.g. B. stearothermophilus, B. 
thermoleovorans e B. thermoglucosidasius.  
A resistência das espécies de Bacillus aos ambientes contaminados, por 
exemplo com petróleo, pode ser explicada através da sua capacidade para formação de 
esporos. Sorkoh et al. (1993) obtiveram isolados pertencentes predominantemente à 
espécie termofílica B. stearothermophilus a partir de amostras de áreas poluídas com 
petróleo. Bacillus sp. foi isolado, num consórcio microbiano capaz de mineralizar 
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asfalteno como fonte de carbono e energia, em amostras idênticas (Pineda-Flores et al., 
2004). Outras estirpes de Bacillus foram isoladas de ambientes contaminados com 
petróleo, sob temperaturas elevadas (Al-Maghrabi et al., 1999), de ecossistemas 
marítimos (Aono & Inoue, 1998), sedimentos marinhos (Zhuang et al., 2003) e solos 
(Rahman et al., 2002). 
Burkholderia cepacia foi detectada, através do sistema API, no efluente bruto de 
lagar de azeite, na fase final do biotratamento do efluente de adega (remoção de CQO 
superior a 80%) e nos biofilmes formados durante este biotratamento. Apesar de não se 
encontrarem referências à presença deste microrganismo nos efluentes de adega ou de 
lagar de azeite, devido a uma versatilidade metabólica excepcional, os isolados do 
complexo Burkholderia cepacia (Bcc), e estirpes pertencentes a outras espécies do 
género Burkholderia, têm sido explorados para vários fins, incluindo bioremediação de 
xenobióticos recalcitrantes, como PAHs, herbicidas (incluindo o ácido 2,4-
diclorofenoxiacético e o ácido 2,4,5-triclorofenoxiacético), TCE (tricloroetileno) e outros 
derivados usados como aditivos na gasolina (Coenye et al., 2003). Iwaki & Hasegawa 
(2007a) isolaram e caracterizaram, pela primeira vez, uma estirpe de Burkholderia sp. 
que utiliza o 2,4-dinitrofenol como única fonte de carbono e azoto, formando um novo 
intermediário, o 4-nitrofenol. Este género é frequentemente referido como degradador 
de compostos nitroaromáticos (Iwaki & Hasegawa, 2007b). Burkholderia cepacia 
mostrou capacidade para degradar 2,4-diclorofenoxiacetato (2,4-D) sequencialmente via 
2,4-diclorofenol, 3,5-diclorocatecol, 2,4-dicloromuconato, 2-cloromuconolactona e 2-
cloromaleilacetato (Smith & Beadle, 2008). Os membros do género Burkholderia 
predominam em diversos nichos ecológicos (Compant et al., 2008), são Gram–, 
aeróbios e podem produzir pigmentos não fluorescentes. A temperatura óptima de 
crescimento varia entre os 30º e 35ºC, podendo utilizar mais de 200 compostos como 
fonte de carbono e energia. A sua capacidade para usar vias diferentes para o 
metabolismo de compostos aromáticos substituídos é excepcional, reflectindo-se no 
número destes compostos que podem ser usados como substratos para o crescimento 
(Johnson & Olsen,1997). Uma perspectiva sobre as estirpes capazes de degradar 
xenobióticos recalcitrantes pode ser encontrada na “Biodegradative Strain Database” 
(Urbance et al., 2003; http://bsd.cme.msu.edu/index.html).  
Em 1992, Yabuuchi et al. realizaram um estudo taxonómico extenso, 
envolvendo a caracterização de organismos como Burkholderia cepacia, identificados 
através de testes bioquímicos, e demonstrou que estes partilhavam características 
fenotípicas semelhantes mas genotípicas diferentes, podendo pertencer a, pelo menos, 
5 espécies diferentes. A taxonomia das espécies Bcc tem vindo a modificar-se 
IV.Análise Comparativa Global 
 204
consideravelmente e, entre 1997 e 2004, surgiu o termo genomovar para as 9 espécies 
diferentes que constituem o Bcc: B. cepacia, B. multivorans, B. cenocepacia, B. stabilis, 
B. vietnamiensis, B. dolosa, B. ambifaria, B. anthina e B. pyrrocinia (Mahenthiralingam 
et al., 2008). Apesar das espécies B. cepacia ⁄ B. cenocepacia serem mais associadas 
com o ambiente da rizosfera, a colonização com as bactérias Bcc também pode ocorrer 
na indústria petrolífera e gasolineira, devido à capacidade destas bactérias para crescer 
num considerável número de hidrocarbonetos, tendo consequentemente um grande 
potencial como agentes de bioremediação e como degradadores de poluentes 
sintéticos, tais como pesticidas (Mahenthiralingam et al., 2008; Wang et al., 2008). Seo 
et. al. (2007) realizaram os primeiros estudos sobre o catabolismo de fenantreno por 
Burkholderia sp., evidenciando que esta bactéria consegue utilizar fenantreno como 
única fonte de carbono. Somtrakoon et al. (2008) isolaram uma estirpe de Burkholderia 
sp. de solos contaminados com PAHs e demonstraram a sua capacidade para utilizar 
antraceno e fenantreno como única fonte de carbono e energia. Pireno e fluoranteno 
também são degradados quando são misturados com fenantreno. 
 Comamonas sp. foi detectada, por DGGE, no biotratamento do efluente de 
adega e Comomonas testosteroni./Pseudomonas alcaligenes foi detectada, por 
métodos clássicos, no final do biotratamento do efluente de lagar de azeite, em JLR de 
200 l, associada a taxas de remoção de CQO e fenóis totais superiores a 80% e 75%, 
respectivamente. Muitas espécies de Comamonas são potencialmente importantes na 
remoção de poluentes aromáticos visto que também assimilam estes compostos e seus 
derivados, como fontes de carbono e energia (Wang et al., 2008). Por exemplo, Liu et 
al. (2007) isolaram a estirpe de Comamonas CNB-1, de lamas activadas de uma ETAR 
direccionada para o tratamento de efluentes complexos contendo 4-cloronitrobenzeno e 
outros compostos aromáticos, e usaram-na para estabelecer um sistema planta-
microrganismo para descontaminação desse composto.  
O melhoramento de estirpes de Comamonas para aplicação em degradação de 
fenol, tem sido conseguido recorrendo a recombinantes de estirpes previamente 
seleccionadas (Thompson et al., 2005). Watanabe et al. (2002b) investigaram o 
potencial de degradação de fenol duma comunidade bacteriana presente numa estação 
de lamas activadas, tendo seleccionado Comamonas sp. rN7, como população 
dominante (mais abundante). Os genes phc da estirpe parental C. testosteroni R5, que 
codificam para o fenol hidrolase, foram integrados no cromossoma de Comamonas sp. 
rN7 tendo-se conseguido triplicar a taxa de remoção de  fenol das lamas activadas, 
sugerindo que uma estratégia de bioaumentação é adequada para introduzir genes 
catabólicos de microrganismos não nativos em ecossistemas naturais.  
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As Sphingomonadaceae são um grupo que foi dividido por Takeuchi et al. (2001) 
em quatro géneros de bactérias Gram– com propriedades filogenéticas, ecológicas e 
fisiológicas distintas: Sphingomonas, Sphingobium, Novosphingobium e Sphingopyxis. 
Devido às suas capacidades biodegradativas e biosintéticas (Stolz, 2009), as 
Sphingomonadaceae têm sido utilizadas em muitas aplicações biotecnológicas, como 
na bioremediação de contaminantes ambientais e na degradação de PAHs (Cunliffe & 
Kertesz, 2006).  
As espécies de Sphingomonas são abundantes em ecossistemas terrestres e 
aquáticos, sendo referidas como tendo capacidade para metabolizar compostos 
recalcitrantes como os (poli-) aromáticos (halogenados), dioxinas, e vários herbicidas e 
pesticidas (Baboshin et al., 2008; Böltner et al., 2005; Desai et al. 2008; White et al., 
1996). Um factor que pode contribuir para tornar as Sphingomonadaceae adaptáveis a 
este tipo de ecossistemas altamente contaminados e capacitá-las para a degradação 
desta gama de compostos recalcitrantes, pode ser a composição invulgar da membrana 
externa que contém glicoesfingolípidos em vez de lipopolissacáridos (Takeuchi et al., 
2001; White et al., 1996). A membrana providencia assim uma superfície altamente 
hidrofóbica que pode facilitar a assimilação de compostos hidrofóbicos (Kawahara et al., 
1999). Um outro factor relaciona-se com a transferência horizontal de genes já descrita 
por Böltner et al. (2005). O género Sphingomonas acomoda bactérias Gram–, que não 
esporulam, são estritamente aeróbicas, com pigmentos amarelos e quimio-
heterotróficas. Sphingomonas paucimobilis é a espécie tipo deste género (Takeuchi et 
al., 2001) e o seu crescimento foi observado em derivados de lenhina, incluindo ferulato, 
vanilato e siringato, como única fonte de carbono e energia. Estirpes de Sphingomonas 
paucimobilis degradaram compostos derivados de lenhina contendo guaiacilo (4-hidroxi-
3-metoxifenil) e siringilo (4-hidroxi-3,5-dimetoxifenil) em vanilato e siringato, 
respectivamente (Masai et al., 2007). Também foram isoladas estirpes que utilizam 
vários compostos aromáticos, e.g. fenantreno, como única fonte de carbono (Coppotelli 
et al., 2008; Liu et al., 2004; Nadalig et al., 2002) e uma outra estirpe de Sphingomonas 
sp. foi capaz de co-metabolizar antraceno, fluoreno e fluoranteno em meio de cultura 
(Zhong et al., 2007). 
 Sphingomonas paucimobilis foi detectada, por DGGE e por TGGE, em ambos 
os biotratamentos dos efluentes de adega e de lagar de azeite e em todos os biofilmes. 
Sphingomonas sp. e Sphingomonas wittichii foram detectadas, por TGGE, ao longo do 
biotratamento do efluente de lagar de azeite e da mistura dos dois efluentes. 
Sphingomonas sp. foi detectada em quase todos os biofilmes mas a espécie  
Sphingomonas wittichii não foi identificada em nenhuma destas amostras. 
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As células do género Sphingobium são Gram–, não esporulam e são 
estritamente aeróbias e quimio-organotróficas, apresentando as colónias uma coloração 
amarela ou castanho-esbranquiçado. Ito et al. (2007) demonstraram a degradação de γ-
hexaclorociclohexano, um dos compostos mais recalcitrantes que causa sérios 
problemas ambientais, por uma estirpe de Sphingobium sp. isolada a partir de amostras 
de solo contaminado. Conseguem degradar uma variedade de compostos químicos no 
ambiente, como os aromáticos, fenólicos, herbicidas e PAHs. Como espécie tipo deste 
género foi designada a espécie Sphingobium yanoikuyae (Takeuchi et al., 2001), 
espécie que foi detectada, por TGGE, ao longo do biotratamento do efluente de lagar de 
azeite e da mistura dos dois efluentes.  
Novosphingobium sp. é uma bactéria Gram– , estritamente aeróbia e quimio-
organotrófica, com colónias amarelas ou castanho-esbranquiçado e células em forma 
de bastonetes que não esporulam (Takeuchi et al., 2001). Este género está associado à 
degradação de compostos aromáticos, como fenol e fenantreno (Liu et al., 2005) e 
2,4,6-triclorofenol, 2,3,4,6-tetraclorofenol e pentaclorofenol (Tiirola et al., 2002). 
Novosphingobium sp. foi detectada, por DGGE e por TGGE, em ambos os 
biotratamentos dos efluentes de adega e de lagar de azeite, e não foi detectada nos 
biofilmes.  
As Pseudomonadaceae são um grupo de bactérias Gram–, que não esporulam, 
são aeróbias ou facultativamente anaeróbias, apresentam um crescimento óptimo a pH 
7 – 9, e funções importantes em termos ambientais, tal como promotoras do 
crescimento vegetal, bioremediação de resíduos tóxicos (Nelson et al., 2002; Tombolini 
et al., 1997; Wang et al., 2008), e degradação de poluentes biogénicos e xenobióticos 
(Timmis, 2002). As estirpes de Pseudomonas são, por vezes, dominantes na 
degradação de fenóis e dos seus derivados em processos de tratamento biológico de 
efluentes (El Fantroussi & Agathos 2005; Watanabe et al., 1998; Watanabe et al., 
2002a; Whiteley et al., 2001). Viggor et al. (2008) caracterizaram diferentes fenol 
hidrolases em estirpes de P. putida, P. mendocina e P. fluorescens e demonstraram que 
as estirpes filogeneticamente próximas das que têm o operão mop para as fenol 
hidrolases contêm genes para a clivagem do anel de catecol na posição orto catalizada 
pela catecol 1,2-dioxigenase (C120). Crawford et al. (2007), através de testes 
bioquímicos, detectaram a presença de pentaclorofenol-4-monoxigenase em 
Pseudomonas fluorescens, uma degradadora de pentaclorofenol e capaz de crescer na 
presença de criseno como única fonte de azoto (Cenci & Caldini, 1997). Pseudomonas 
fluorescens PICF7 é uma estirpe nativa que coloniza as raízes da oliveira (Prieto et al., 
2008).  
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As vias catabólicas para os compostos aromáticos, em aerobiose, das 
pseudomonadaceae (e dos microrganismos relacionados), juntamente com os seus 
plasmídeos associados, são os mais estudados em termos da bioremediação ambiental 
desta classe abundante de poluentes (Shingler et al., 2003). George et al. (2008) 
referiram a predominância de várias pseudomonas em ambientes contaminados com 
2,4,6-trinitrotolueno, e demonstraram as suas propriedades degradativas para 
transformar o 2,4,6-trinitrotolueno e os seus derivados. Uma bactéria degradadora de 
fenol, identificada como Pseudomonas putida foi isolada de solos contaminados com 
fenol por Li et al. (2008) e usada para a biodegradação de fenol, em bioreactores de 
membranas de fibra oca com carbono activado granular. Munõz et al. (2008) 
investigaram a resistência de Pseudomonas putida às flutuações ambientais ou a falhas 
operacionais durante a biodegradação de tolueno num bioreactor de crescimento em 
suspensão (“suspended growth reactor”). As espécies de Pseudomonas são as 
espécies bacterianas mais predominantes e a sua prevalência pode ser atribuída à sua 
versatilidade metabólica e à sua distribuição ubíqua na natureza (Akinde & Obire, 2008). 
Algumas espécies são capazes de efectuar a desnitrificação e podem usar nitrato como 
receptor de electrões para gerar energia (Timmis, 2002).  
Pseudomonas sp. foi detectada nos biotratamentos dos efluentes de adega e de 
lagar de azeite, respectivamente, por sistema API e por TGGE. Foi identificada nos 
efluentes brutos de adega e de lagar de azeite, e nos biofilmes. P. fluorescens foi 
identificada, por sistema API, no início da alimentação em contínuo do biotratamento do 
efluentes de lagar de azeite, no JLR de 200 l, em que as taxas de remoção de CQO 
foram superiores a 80%, e nos isolados da última amostra recolhida do biotratamento 
do efluente de adega. P. stutzeri foi detectada, por sistema API, ao 180º dia do 
biotratamento do efluente de adega, na fase do biotratamento com uma taxa de 
remoção de CQO de 60%. 
Ralstonia eutropha foi detectada, por TGGE, em todas as amostras recolhidas 
ao longo do biotratamento do efluente de lagar de azeite e da mistura deste efluente 
com efluente de adega, bem como em todos os biofilmes analisados. Foi identificada 
nos efluentes brutos de lagar de azeite mas não foi detectada no efluente bruto de 
adega. Ralstonia eutropha é uma bactéria Gram–, considerada um modelo para o 
estudo da degradação bacteriana de poluentes aromáticos substituídos. Trefault et al. 
(2004) descreveram a análise da sequência completa do genoma de uma estirpe de R. 
eutropha, responsável pela degradação eficiente do ácido 3-clorobenzóico e do ácido 
2,4-diclorofenoxiacético codificada por dois grupos de genes da degradação de 
clorocatecol: tfd-I e tfd-II. 
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A actividade degradativa de Stenotrophomonas maltophilia para a remoção de 
benzeno, tolueno, etilbenzeno e xileno (grupo designado por BTEX) foi avaliada num 
meio mineral contendo estes compostos como única fonte de carbono (Lee et al., 2002). 
A actividade de degradação do tolueno por S. maltophilia foi mantida numa gama de pH 
entre 5 e 8, tendo sido a taxa de degradação específica do tolueno incrementada com a 
presença de benzeno, etilbenzeno e xileno. Stenotrophomonas maltophilia foi 
identificada, pelo sistema API, no efluente bruto de lagar de azeite e em algumas 
amostras recolhidas durante o biotratamento deste efluente, quer no JLR de 25 l, quer 
no JLR de 200 l.  
Singleton et al. (2006) identificaram, por métodos in situ, três grupos de 
Proteobacteria não cultiváveis e uma Sphingomonas associadas à degradação de 
pireno, num bioreactor para o tratamento de solo contaminado com PAH. Em resultados 
anteriores (Singleton et al., 2005), foi sugerido que os diferentes microrganismos 
pertencentes a Proteobacteria, no bioreactor, são essencialmente os responsáveis pela 
degradação dos PAHs testados: naftaleno é principalmente degradado por 
Pseudomonas spp. e Ralstonia spp., fenantreno por Acidovorax spp., e pireno (um 
composto com quatro anéis) por β- e γ-Proteobacteria. Os grupos de genes que 
codificam para o sistema multicomponente de fenol hidrolases têm sido clonados e 
caracterizados em muitas bactérias (Zhu et al., 2008), como Pseudomonas (Santos & 
Sá-Correia, 2007), Acinetobacter (Xu et al., 2003), Comamonas testosteroni (Arai et al., 
1998), Ralstonia (Hino et al., 1998), Bacillus (Duffner & Muller, 1998) e Alcaligenes 
eutrophus (Kim et al., 1996).  
Vários grupos de genes responsáveis pela oxigenação inicial do naftaleno são 
conhecidos nas bactérias Gram–, degradadoras de PAHs: ndo de Pseudomonas putida 
NCIB9816, nah de P. putida G7 e NCIB 9816-4, dox de Pseudomonas sp. C18, e pah 
de P. putida OUS82 e P. aeruginosa PaK1. O nome de cada gene refere-se ao 
substrato usado pelas estirpes: nah para degradação de naftaleno, ndo para 
dioxigenação de naftaleno (equivalente ao nah), dox para oxidação de dibenzotiofeno, e 
pah para a degradação de fenantreno. Os genes phd foram caracterizados em 
Comamonas testosteroni GZ39 que codificam para os enzimas para o catabolismo do 
naftaleno e do fenantreno, nag em Ralstonia sp. U2 que codifica par os enzimas da via 
alternativa para o catabolismo do naftaleno, phn em Burkholderia sp. RP007, 
Alcaligenes faecalis AFK2 e Sphingomonas aromaticovorans (Andreoni & Gianfreda, 
2007). 
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Um diverso número de microrganismos, como Acinetobacter calcoaceticus e 
Pseudomonas aeruginosa, produzem lipopolissacáridos usados como biosurfactantes 
que podem melhorar ou inibir a biodegradação de PAHs com elevado peso molecular 
(Makkar & Rockne, 2003; Volkering et al., 1998). Por exemplo, Brij 35 possibilitou o 
aumento da taxa de degradação do pireno em 67% por Stenotrophomonas maltophila 
(Boonchan et al., 1998). Husain (2008) detectou a produção de biosurfactantes por 
Pseudomonas fluorescens durante a degradação de pireno. Said et al. (2008) isolaram 
várias bactérias aeróbias degradadoras de compostos aromáticos, que usam 
fluoranteno como única fonte de carbono e energia, mas também podem degradar 
fenantreno e pireno. Obtiveram uma predominância de grupos de bactérias Gram– 
(70%), sendo a maioria das estirpes afiliada com o género Pseudomonas e 
Stenotrophomonas maltophilia.  
As características e o mecanismo bioquímico da biodegradação de fenol foram 
analisados por Chen et al. (2003) usando Comamonas testosteroni e Pseudomonas 
aeruginosa. Ambas as estirpes metabolizaram o fenol através das vias orto- e meta. 
Num outro ensaio, testaram-se 16 estirpes para degradação de fenol, mas apenas nove 
expressaram essa capacidade e duas foram identificadas por sequenciação do gene de 
rRNA 16S: Pseudomonas resinovorans e Brevibacillus sp. (Yang et al., 2007). Adav & 
Lee (2008b) isolaram, a partir de grânulos degradadores de fenóis, nove estirpes 
aeróbias, com base em diferenças na morfologia das colónias microbianas, na forma e 
na coloração. A identificação, determinada após sequenciação do gene de rRNA 16S, 
revelou Pseudomonas aeruginosa, Bacillus thuringiensis serovar zhaodongensis, 
Pseudomonas stutzeri, Bacillus cereus, Bacillus sphaericus, Acinetobacter 
calcoaceticus, e Acinetobacter sp., exibindo todos estes isolados um elevado potencial 
para a degradação de fenol. 
Singleton et al. (2006) associaram os géneros Pseudomonas e Ralstonia às 
bactérias que degradam naftaleno. A capacidade das duas estirpes bacterianas, 
Ralstonia sp. LD35 e Pseudomonas putida DSM 1868, de degradação e remoção de 
compostos aromáticos monocíclicos recalcitrantes, encontrados nos efluentes de lagar 
de azeite, foi avaliada num tratamento destes efluentes, em condições de anaerobiose 
(Di Gioia et al., 2001a; 2001b). Os resultados demonstraram que estas bactérias se 
complementam entre si relativamente à sua capacidade degradativa dos compostos 
mono-aromáticos presentes no efluente de lagar de azeite. Além disso, quando são 
combinadas em co-cultura, são capazes de biodegradar completamente um grande 
conjunto de compostos aromáticos presentes nas águas ruças, em aerobiose. A 
afinidade e a taxa de crescimento específico elevada em função dos substratos alvo, 
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tornam estas estirpes em candidatos potenciais para o desenvolvimento de um 
processo biotecnológico para a remoção de fenóis e destoxificação dos efluentes de 
lagar de azeite. Em estudos de compostagem de águas ruças Baeta-Hall et al. (2002) 
detectaram também Comamonas testosteroni, Pseudomonas sp. e Bacillus sp. como 
estirpes microbianas predominantes e que estiveram presentes ao longo de todo o 
processo. No entanto, apenas as estirpes bacterianas Pseudomonas aeruginosa, 
Ralstonia pikettii e Burkolderia cepacia (anteriormente designada por Pseudomonas 
cepacia) utilizaram os compostos fenólicos, ácido siríngico e ácido cafeico, como 
substratos em meio líquido.  
Um consórcio microbiano que degrada de forma eficiente 2,4,6-triclorofenol, 
como única fonte de carbono e energia, sob condições aeróbias, foi seleccionado de 
uma ETAR municipal. Neste consórcio, isolaram-se e identificaram-se as estirpes 
bacterianas Sphingomonas paucimobilis, Burkholderia cepacia, Chryseomonas luteola e 
Vibrio metschnikovii (Kharoune et al., 2002). 
Morillo et al. (2008) identificaram por sequenciação da região ITS e de rDNA 
16S, no efluente de um lagar de azeite de duas fases, os fungos predominantes 
pertencentes aos géneros Penicillium, Candida, Geotrichum, Pichia, Cladosporium e 
Aschochyta, e 14 géneros de bactérias pertencentes a γ-Proteobacteria (5), 
Actinobacteria (4) e Firmicutes (5). 
Para além do grupo de microrganismos pertencentes aos géneros Acetobacter, 
Acinetobacter, Aeromonas, Alcaligenes, Bacillus, Burkholderia, Comamonas, 
Microbacterium, Moraxella, Pseudomonas, Ralstonia, Sphingomonas e 
Stenotrophomonas, os quais se podem correlacionar directamente com as capacidades 
degradativas de compostos fenólicos, foram também detectados microrganismos 
pertencentes a géneros relacionados com o ciclo do azoto (Gluconacetobacter e  
Klebsiella).  
Gluconacetobacter diazotrophicus foi detectada, por TGGE, apenas no 
biotratamento do efluente de lagar de azeite, em suspensão e nos biofilmes analisados. 
Este microrganismo é considerado pelo seu papel algo importante na fixação biológica 
de azoto (Sevilla et al., 2001), numa gama de pH entre 2,5 e 7,0. Luna et al. (2008) 
estudaram a influência do pH na taxa de crescimento de culturas de G. diazotrophicus e 
verificaram que a produção de biomassa foi maior a pH óptimo entre 5,0 e 6,5, tendo 
ocorrido o “wash out” das culturas a pH superior a 7,5.  
Klebsiella sp., uma bactéria aeróbia que possui uma cápsula de polissacáridos 
saliente, conhecida por ser patogénica e algumas espécies terem um papel importante 
na fixação de azoto, também só foi detectada no efluente bruto de lagar de azeite e nas 
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amostras recolhidas dos biofilmes. A ocorrência de um vasto espectro de variantes em 
ambientes poluídos e sujeitos a factores de “stress” evidencia a elevada capacidade 
deste género para sobreviver a condições de “stress”. Sinha et al. (2008) isolaram e 
analisaram a diversidade de estirpes de Klebsiella em amostras de solos contaminadas 
e de lamas activadas em estações de tratamento de efluentes gerados por várias 
indústrias, através de técnicas moleculares de RAPD e sequenciação de rDNA 16S.  
O género Lactobacillus é constituído por bactérias gram+, microaerofílicas e em 
forma de bastonete, que ocorrem em habitats muito diversos, como águas residuais 
(Hansen, 2002; Konings et al., 2000; Makarova & Koonin, 2007), e em processos agro-
industriais, como na vinificação (Wibowo et al., 1985). 
A capacidade de Lactobacillus plantarum para diminuir o potencial redox, 
induzindo a despolimerização redutiva, impedindo a auto-oxidação de compostos 
fenólicos a taninos, e assim contribuindo para a descolorização e biodegradação destes 
compostos, nos efluentes de lagares de azeite, tem sido demonstrada em vários 
estudos (Ayed & Hamdi, 2003; Lamia et al., 2003). Este processo ocorre em condições 
anaeróbicas. Baseado na capacidade de degradação de 97% do teor em ácido gálico, 
L. plantarum L-08 foi seleccionado por Guzmán-López et al. (2009) para estudos 
posteriores sobre a influência dos compostos fenólicos no crescimento de ‘bactérias do 
ácido láctico’. A eficiência de L. plantarum em co-cultura com Geotrichum candidum foi 
também avaliada para a descolorização de águas ruças (Ayed et al., 2002), 
apresentando algumas vantagens que tornam este sistema apropriado para a remoção 
de compostos fenólicos. O crescimento em co-cultura duplicou as taxas de remoção de 
cor (62%) e de CQO (52%) no tratamento de efluente de lagar de azeite, em relação às 
culturas puras. O crescimento de Lactobacillus diminuiu o pH devido à produção de 
ácido láctico. A biodegradação redutiva por L. plantarum oferece vantagens 
significativas, em relação à mineralização oxidativa, porque permite a despolimerização 
dos compostos fenólicos oxidados (que conferem a cor escura) e de elevado peso 
molecular, contidos em águas ruças armazenadas, em compostos com peso molecular 
mais baixo e com menor capacidade de adsorpção, sendo mais biodegradáveis (Lamia 
et al., 2003).  
A detecção de L. plantarum maioritariamente nos biofilmes, durante o 
biotratamento do efluente de lagar de azeite, pode ser associada ao facto de a 
actividade desta bactéria ocorrer preferencialmente em condições de baixo potencial 
redox, e baixo teor de oxigénio (condições que se podem formar no interior dos 
biofimes).  
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Na maioria das vezes, os microrganismos heterotróficos, que convertem matéria 
orgânica dissolvida em biomassa, são os responsáveis pelos fenómenos de “biofouling”. 
Ivnitsky et al. (2005) descreveram as características de uma camada de “biofouling” em 
membranas utilizadas nos processos de nanofiltração para o tratamento de efluentes, e 
identificaram três populações microbianas dominantes, através de análise por PCR–
DGGE do fragmento do gene de rRNA16S, como sendo Pseudomonas, Ralstonia e 
Cytophaga. Mais recentemente, Ivnitsky et al. (2007) estudaram a estrutura das 
comunidades microbianas dos biofilmes desenvolvidos nas membranas de 
nanofiltração. β- e γ-Proteobacteria foram as classes predominantes, sendo 
Pseudomonas, Burkholderia, Ralstonia, Sphingomonas e Bacteroidetes os grupos 
dominantes na maioria dos casos. No entanto, o papel específico de cada tipo de 
bactéria na fisiologia do biofilme e no “biofouling” das membranas ainda permanece por 
esclarecer. Uma vez que os biofilmes têm um papel importante na eficiência do 
tratamento de efluentes em reactores biológicos, é importante conhecer-se o 
mecanismo de adesão, o desenvolvimento e a dinâmica dos biofilmes. Os biofilmes são 
formados por células microbianas incorporadas numa matriz exopolimérica, constituída 
essencialmente por polissacáridos e, em menor quantidade, proteínas, DNA e 
substâncias húmicas. Azeredo & Oliveira (2000) estudaram o papel dos polissacáridos 
na formação de um biofilme espesso, em cilindros de vidro, por Sphingomonas 
paucimobilis. Malandra et al. (2003) e Coetzee et al. (2004) demonstraram que biofilmes 
formados durante tratamentos de efluentes de adega, num RBC, eram constituídos 
principalmente pelas leveduras Saccharomyces cerevisiae, Candida intermedia, 
Hanseniaspora uvarum e Pichia membranifaciens, e por algumas bactérias. Estes 
microrganismos ocorrem naturalmente e estão adaptados ao efluente de adega. O 
biofilme também parecia estável, oferecendo protecção aos microrganismos que o 
formam. Uma evidência para esta protecção reside no facto de os biofilmes 
sobreviverem e recuperarem rapidamente após serem expostos a choques físicos e 
químicos. A capacidade para formar agregados e biofilmes é tida como uma importante 
estratégia de colonização de Pseudomonas e Klebsiella, numa vasta gama de 
ambientes diferentes (Balestrino et al., 2008; Ude et al., 2006), evidenciando o papel 
preponderante dos exopolissacáridos em revestir potenciais estruturas da superfície 
bacteriana ou promover a maturação do biofilme. 
 
A caracterização molecular dos consórcios microbianos presentes nos dois 
microbiotas seleccionados para este estudo, revelou que os tipos de microrganismos 
encontrados nas estruturas dos consórcios, assim como as diversidades observadas, 
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correspondem, na sua larga maioria, a microrganismos cujo potencial degradativo é 
referido por diversos outros autores. A sua potencial capacidade degradativa justifica as 
taxas de remoção de CQO e de fenol obtidas, demonstrando a sua adequabilidade para 
os biotratamentos alvo, tornando estes consórcios muito atractivos para o 
desenvolvimento e/ou melhoramento de tecnologias de tratamento para estes efluentes.  
A possibilidade de inferir as actividades funcionais dos microbiotas em estudo, 
sem recurso a métodos dependentes de cultura, veio reforçar o potencial das 
ferramentas moleculares para aceder a ecossistemas complexos, permitindo assim um 
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4.2. Metodologias clássicas vs moleculares: Duas linhas 





Diz-nos a geometria euclidiana:  
‘Linhas paralelas são as que, existindo 
no mesmo plano, nunca se intersectam.’  
Mas o olhar mostra-nos que se 
encontram num qualquer horizonte 
infinito. 
 
Só muito recentemente se teve a noção da vasta e complexa diversidade de 
microrganismos, bem como da sua relevância para o ambiente e sustentabilidade da 
Vida na Terra. A importância do estudo sobre a diversidade microbiana de uma 
comunidade reside no facto da sua estrutura poder ser determinante na função dos 
ecossistemas em que está inserida. Os microrganismos têm papéis essenciais nos 
ciclos biogeoquímicos (carbono, azoto, e outros minerais), processos de bioremediação, 
conversão de energia, biocatálise, e síntese de produtos naturais, fazendo com que 
sejam potenciais recursos para novos processos industriais e biomédicos. 
Consequentemente, a exploração das comunidades bacterianas naturais e dos seus 
benefícios tem tido um crescente interesse. 
Neste âmbito, e em virtude do recente desenvolvimento das metodologias 
moleculares utilizadas, estas têm sido adoptadas e aplicadas num elevado número de 
estudos, nomeadamente os que incidem em amostras de origem ambiental (e.g. 
monitorização de ecossistemas naturais, bioremediação de solos e biotratamento de 
águas residuais). As vantagens destas metodologias encontram-se largamente 
referenciadas na literatura recente apontando para um crescente ‘desuso’ das 
metodologias clássicas. Em 2007, a FEMS promoveu, “online”, um interessante debate 
"Head-to-Head” (www.fems-microbiology.org) e, neste âmbito, foram publicados os 
títulos “Cultivation gives context to the microbial ecologist” por Nichols (2007) e “The 
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Plate Debate: Cultivable communities have no utility in contemporary environmental 
microbial ecology” por Ritz (2007).  
Nesta dissertação, não se pretende defender nenhuma das metodologias 
referidas, mas sim efectuar uma reflexão sobre o carácter incompleto de cada uma das 
metodologias quando isoladamente aplicadas. 
A complementaridade entre os métodos clássicos e os métodos moleculares é 
evidente a partir da análise da Tabela 4.1. Verifica-se, por exemplo, que o género 
Bacillus, identificado em ambos os biotratamentos de efluentes de adega e de lagar de 
azeite através do sistema de testes bioquímicos API, não foi detectado usando os perfis 
moleculares de DGGE/TGGE, o que pode ser atribuído às dificuldades de lisar bactérias 
Gram+ durante o processo de extracção de DNA. O género Lactobacillus detectado no 
biotratamento do efluente de lagar de azeite e nos biofilmes, através da sequenciação 
de bandas excisadas de géis TGGE, não foi identificado com o sistema API, devido à 
dificuldade em cultivar e isolar estas bactérias em meios não específicos, sendo por 
isso um bom exemplo das vantagens das técnicas moleculares. As bactérias 
pertencentes aos géneros Pseudomonas e Sphingomonas foram identificadas quer 
através dos métodos clássicos, quer através dos moleculares, provavelmente devido à 
sua ubiquidade na natureza e consequente grande adaptabilidade a meios de cultura 
não específicos e à maior facilidade na lise visto serem bactérias Gram–. 
A análise comparativa, neste trabalho, pode também ser efectuada entre os 
métodos moleculares que foram utilizados para caracterizar os consórcios microbianos 
nos dois biotratamentos, através dos valores calculados para os índices de diversidade 
e equitabilidade. Na Tabela 4.2, apresentam-se os índices de diversidade para os dados 
obtidos por DGGE, TGGE e LH-PCR, relativamente às amostras recolhidas, em cada 
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Tabela 4.2 – Comparação dos índices de diversidade calculados para as diferentes amostras 
provenientes do biotratamento do efluente de adega e do biotratamento do efluente de lagar de 
azeite,  caracterizadas por DGGE/TGGE e por LH-PCR. 
Riqueza de espécies (S)a Índice de Diversidade de 
Shannon-Wiener (H’)b 
Índice de Equitabilidade (E)c  
Amostra 
(refª) DGGE/TGGE LH-PCR DGGE/TGGE LH-PCR DGGE/TGGE LH-PCR 
Biotr. efl. 
adega 
      
Olh.1 5 2 1,55 0,26 0,96 0,38 
Olh.2 2 2 0,69 0,37 1,00 0,53 
Olh.3 7 8 1,71 1,64 0,88 0,79 
Olh.4 5 10 1,51 1,91 0,94 0,83 
Olh.7 4 5 1,34 1,32 0,97 0,82 
Olh.11 6 8 1,52 1,87 0,85 0,90 
Olh.35 10 12 1,95 2,06 0,84 0,83 
Olh.36 9 13 1,95 2,27 0,89 0,89 
Olh.38 6 9 1,62 1,78 0,90 0,81 
Olh.46 4 9 1,05 1,51 0,75 0,69 
Olh.63 3 8 1,06 1,62 0,97 0,78 
Olh.65 3 7 0,79 1,47 0,72 0,76 
Olh.71 3 5 1,08 1,30 0,98 0,81 
Olh.72 7 9 1,90 1,70 0,98 0,77 
Olh.80 7 7 1,73 1,42 0,89 0,73 
Olh.91 7 14 1,50 2,43 0,77 0,92 
Olh.99 6 6 1,53 1,49 0,85 0,83 
Olh.100 5 13 1,56 2,19 0,97 0,85 
Olh.120 7 2 1,55 0,25 0,79 0,36 
Olh.122 6 3 1,71 0,75 0,95 0,68 
Olh.123 9 1 2,04 0,00 0,93 - 
Olh.130 12 5 2,21 1,15 0,89 0,71 
Olh.133 7 13 1,67 2,14 0,86 0,83 
Biotr. efl. 
lagar azeite 
      
MRP.0 10 6 2,26 1.64 0,98 0,92 
MRP.1 13 5 2,47 1,20 0,96 0,75 
MRP.2 8 10 1,98 1,16 0,95 0,50 
MRP.3 7 2 1,74 0,40 0,89 0,57 
MRP.4 8 13 1,99 1,17 0,96 0,46 
MRP.6 10 3 2,18 0,79 0,95 0,72 
MRP.7 13 5 2,48 1,23 0,97 0,77 
MRP.8 14 8 2,49 1,65 0,94 0,79 
MRP.9 13 9 2,45 1,72 0,95 0,78 
MRP.10 12 9 2,31 1,66 0,93 0,76 
MRP.11 14 9 2,59 1,78 0,98 0,81 
MRP.12 14 17 2,53 2,22 0,96 0,79 
MRP.13 10 14 2,25 1,97 0,98 0,75 
MRP.14 11 7 2,33 1,55 0,97 0,80 
MRP.15 11 14 2,33 1,74 0,97 0,66 
MRP.16 9 5 2,11 1,23 0,96 0,77 
MRP.17 12 3 2,41 0,93 0,97 0,85 
MRP.18 11 4 2,32 1,08 0,97 0,78 
MRP.19 12 6 2,41 1,39 0,97 0,77 
MRP.20 11 16 2,35 1,94 0,98 0,70 
MRP.21 14 4 2,53 1,07 0,96 0,77 
MRP.22 8 17 1,97 1,69 0,95 0,60 
MRP.23 8 15 2,03 1,34 0,97 0,50 
MRP.24 13 4 2,52 1,06 0,98 0,76 
MRP.25 13 8 2,53 1,28 0,99 0,62 
a(S) é o número de bandas DGGE/TGGE ou de fragmentos LG-PCR, em cada amostra. 
bOs Índices de Shannon-Wiener e de Equitabilidade foram calculados de acordo com o descrito em Material 
e Métodos. 
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A partir da comparação dos dados obtidos para as amostras do biotratamento do 
efluente de adega, verifica-se que a riqueza (ou número de picos) é maior na análise 
por LH-PCR, o que também se reflecte na maior equitabilidade observada quando se 
usa a análise por DGGE. Observam-se variações significativas nos valores calculados 
para os índices de riqueza e de diversidade, em todas as amostras, com ambos os 
métodos, sendo no entanto a média destes valores mais elevada para DGGE. 
Em relação ao biotratamento do efluente do lagar de azeite, existem diferenças 
significativas entre os resultados obtidos para os índices respeitantes a cada uma das 
análises TGGE ou LH-PCR. Ao contrário do que foi observado nos resultados obtidos 
para a diversidade das amostras por TGGE, em que a média dos valores calculados é 
muito mais elevada, a grande heterogeneidade entre os valores calculados para os 
índices de diversidade e equitabilidade por LH-PCR, indica que esta técnica poderá ser 
mais adequada para caracterizar com mais detalhe as alterações ocorridas na estrutura 
destes consórcios microbianos.  
 
O paradigma da ”cultura pura” tem dominado em Microbiologia desde os dias em 
que R. Koch (1843 – 1910) aplicava amplamente o método de cultura em meio sólido, o 
que já permitia obter alguns resultados impressionantes para a época, no estudo da 
diversidade microbiana e no desenvolvimento dos métodos de classificação (Nikolaev & 
Plakunov, 2007). Apesar das limitações dos métodos clássicos, principalmente as 
relacionadas com a baixa percentagem (1%) de bactérias cultiváveis, não existem 
dúvidas de que são ferramentas importantes para o estudo da diversidade dos 
procariotas. A necessidade de efectuar culturas ainda é indispensável em certos 
estudos (e.g. fisiológicos), não só para fornecer informações essenciais para o 
desenvolvimento posterior de técnicas moleculares, mas também para fornecer dados 
sobre a função e a estrutura de uma comunidade microbiana. Novas abordagens às 
técnicas de cultura e isolamento, que reproduzem com mais rigor as condições 
ambientais de onde se recolheram as amostras, são claramente o caminho a seguir, a 
fim de se aumentar a proporção das contagens de células cultiváveis e isolar 
microrganismos previamente não cultiváveis. Em ambientes contaminados, os novos 
métodos convencionais adaptados provaram ser superiores aos métodos moleculares, 
na medida em que reflectem melhor o efeito do composto poluente no estado fisiológico 
do microrganismo (George et al., 2008). A pesquisa contínua é necessária e novos 
métodos devem ser desenvolvidos para isolamento de organismos recentemente 
identificados que são descobertos através de técnicas que não dependem de culturas 
bacterianas. A cultura é necessária para ajudar a entender as características e 
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propriedades destes grupos e a sua contribuição para a imensa diversidade procariótica 
existente (Dahllöf, 2002; Hugenholtz et al., 1998; Miteva et al., 2004; Rodríguez-Valera, 
2002; Schleifer, 2004).  
No entanto, esta abordagem nem sempre é benéfica para os estudos de 
Ecologia Microbiana e, em particular, para elucidar a contribuição dos microrganismos 
para os processos biogeoquímicos in situ. A Ecologia Microbiana defende os métodos in 
situ, independentes de cultura, para incrementar o conhecimento sobre a distribuição 
espacial e a actividade de espécies individuais, em amostras ambientais, incluindo 
biofilmes e agregados microbianos. No entanto, algumas propriedades chave das 
bactérias são possivelmente mais fáceis de analisar em cultura puras, como é, por 
exemplo, o caso das bactérias envolvidas na formação dos biofilmes (Andersson et al., 
2008). 
À luz dos actuais conhecimentos científicos, a cultura de microrganismos tende 
a ser vista como a fronteira emergente em Microbiologia Ambiental, em especial devido 
à informação que fornece sobre as comunidades não ser obtida directamente da 
sequenciação. As técnicas mais recentes combinam culturas de alto rendimento com a 
simulação das condições de crescimento natural e oligotróficas, recorrendo ao uso de 
meios naturais (e.g. efluentes) ou meios sintéticos com baixas concentrações de 
nutrientes e ao uso de membranas de diálise para distribuir factores de crescimento 
ambientais aos microrganismos durante a incubação. Com custos relativamente baixos, 
estes estudos possibilitaram o aumento no rendimento de recuperação microbiana in 
vitro, em relação às abordagens mais tradicionais de cultura, em termos de 
percentagem e diversidade. No entanto, as culturas in vitro, para além de não 
reproduzirem fielmente as condições ambientais, devido a inúmeros factores, são ainda 
dificultadas pelo óbvio “cul-de-sac”: o desconhecimento da diversidade de uma 
comunidade microbiana, impede o delinear da estratégia e condições que possam 
garantir a cultura, isolamento e identificação de todos os microrganismos presentes e, 
consequentemente, a presença de determinados membros pode escapar por completo 
à investigação.  
As complexidades físicas, químicas e biológicas do ambiente influenciam o 
comportamento dum microrganismo, incluindo o compromisso entre a divisão celular e a 
produção de metabolitos. Em condições laboratoriais, temperatura, nível de oxigénio, 
pH, salinidade e matrizes de crescimento, bem como muitos outros factores, são 
intrínsecos aos regimes de crescimento empregues para os microrganismos cultiváveis, 
utilizando-se meios selectivos para promover o crescimento de microrganismos com 
metabolismos específicos. 
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Estes estudos associam novas técnicas de cultura à análise das sequências do 
gene de rRNA 16S, abrindo novas perspectivas e contribuindo para o conhecimento das 
comunidades bacterianas em muitos ecossistemas (Dunbar et al., 1999; Eilers et al., 
2000; Jaspers et al., 2001; McCaig et al., 2001; Pearce et al., 2003). Quando estas 
metodologias são associadas, verifica-se que a maior parte das sequências do gene de 
rRNA 16S analisadas a partir de bibliotecas de clones obtidas de DNA total extraído de 
amostras ambientais, são diferentes das sequências obtidas de bactérias cultiváveis 
isoladas da mesma amostra, raramente ocorrendo sequências idênticas (Eilers et al., 
2000; Pearce et al., 2003). No entanto, as bibliotecas de sequências de gene de rRNA 
16S transmitem dados mais objectivos do que os que são obtidos com métodos 
clássicos. A combinação das duas metodologias pode fornecer informação adicional 
sobre a diversidade e fisiologia da comunidade bacteriana natural, dando maior 
relevância aos resultados obtidos com esta abordagem polifásica (Pontes et al., 2007). 
Teoricamente, recorrendo aos métodos independentes de cultura, através de 
sequenciação de DNA para produzir perfis de fragmentos de gene de rRNA 16S, obtém-
se directamente informação taxonómica por interpolação com as bases de dados 
disponíveis. Ao serem, ou poderem ser, automatizados, estes métodos são ideais para 
processar um grande número de amostras de uma forma reprodutível. A metodologia 
ideal permitirá investigar a composição de uma comunidade microbiana em termos 
qualitativos e quantitativos. O quanto realístico isto pode ser, depende de um grande 
número de factores, incluindo os limites de detecção, o grau de reprodutibilidade de um 
determinado método, e o objectivo específico a ser abordado (e.g. determinação da 
diversidade global num dado ambiente, identificação dos membros predominantes de 
uma comunidade, monitorização da dinâmica da população; Osborn et al., 2000). Cada 
metodologia de “fingerprinting” tem as suas vantagens e limitações, e estes factores 
devem ser tidos em consideração aquando da selecção do método mais adequado para 
um estudo em particular. Por exemplo, existe um enviesamento inerente a qualquer 
método molecular que usa os operões do gene de rRNA 16S para a análise de uma 
comunidade microbiana. Os procariotas têm um número variável de cópias de operões 
na subunidade pequena ribossomal (rrn, “ribosomal small subunit”) que pode variar de 
uma cópia, no caso de Chlamydia trachomatis e de Bradyrhizobium japonicum, a tantas 
quantas as 13 no caso de Bacillus cereus, ou de 10 a 15 cópias para vários Clostridium 
spp. (http://rrndb.cme.msu.edu; Mills et al., 2007) 
A detecção e quantificação da concentração relativa de grande parte das 
espécies microbianas são possíveis através de uma análise por digitalização de 
imagem, mas deve-se ser cauteloso na interpretação de resultados devido a certas 
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limitações intrínsecas. Para esta análise, o DNA é extraído, amplificado por PCR e 
submetido a DGGE/TGGE. A precisão deste método depende da fiabilidade de cada um 
dos passos experimentais (e.g. a extracção do DNA total é crucial). É possível que o 
DNA de algumas espécies possa não ser efectivamente extraído devido à dificuldade 
em conseguir a lise bacteriana mesmo usando o método de agitação com pérolas de 
vidro (Curtis & Craine, 1998). Além disso, alguns fragmentos de DNA podem ser 
amplificados com mais eficiência do que outros, podendo ser excessivamente 
representados nos produtos PCR (Muyzer et al., 1993), e a separação dos fragmentos 
do gene de rRNA 16S em DGGE/TGGE é limitada pela optimização das condições 
experimentais, como os gradientes de temperatura, ou de desnaturação, voltagem, 
tempo de corrida, etc. (Zhang et al., 2000). O método da clonagem, para enumeração 
duma população microbiana num ecossistema, com base na frequência da sua 
sequência (Sekiguchi et al., 1998), embora seja bastante eficiente é um processo muito 
laborioso. Apesar de ser uma técnica simples, rápida e altamente reprodutível (Ritchie 
et al., 2000; Talbot et al., 2008), LH-PCR tem, no entanto, algumas desvantagens: i) os 
perfis apresentam normalmente distribuições adjacentes dos amplicões que por vezes 
são difíceis de separar com o “software” actual; ii) um amplicão pode representar mais 
do que um taxa, sendo estes filogeneticamente distintos, mas produzem o mesmo 
tamanho do amplicão; e iii) as fracções ou os picos individuais não podem ser 
recuperados ou separados, o que significa que todas as bibliotecas de clones têm de 
ser construídas (Mills et al., 2007). 
Actualmente, não existe ainda um único método, ou conjunto de métodos, que 
assegure que a diversidade de uma comunidade microbiana possa ser completamente 
aferida. Os enviesamentos introduzidos em cada passo da monitorização podem ser 
ultrapassados através da repetição dos processos (Dahllöf, 2002), na medida em que 
as técnicas de cultura, as técnicas in situ e os métodos de amplificação por PCR 
deverão ser usados em simultâneo, e deve ter-se cuidado na interpretação das 
conclusões em termos ecológicos. 
Para além de ser obviamente necessário utilizar, seleccionar e adaptar os 
diversos métodos in situ conjugados com os métodos ex situ, de acordo com o tipo de 
amostra em estudo, é claramente visível o longo e vasto caminho que vai ser ainda 
necessário percorrer para encontrar um sistema, o mais fiável possível, para determinar 
o indeterminável: i.e. aceder à diversidade completa dos microrganismos presentes num 
determinado ecossistema.  
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5.1. Conclusões gerais 
O objectivo deste trabalho consistia em proceder a uma análise comparativa 
entre a estrutura e dinâmica de comunidades e/ou consórcios microbianos complexos, 
em amostras ambientais, recorrendo a métodos clássicos de microbiologia e a métodos 
moleculares. Como “case-study”, a análise foi realizada em biotratamentos num 
bioreactor tipo “jet-loop”, de efluentes de adega e de lagar de azeite, quer pelo seu 
impacto no sector económico a nível nacional, quer pelo impacto ambiental 
extremamente negativo.  
Para ultrapassar os problemas inerentes aos métodos moleculares, 
essencialmente observados quando estes são aplicados em amostras de origem 
ambiental, optimizou-se a extracção de DNA, tendo-se obtido extractos de DNA com 
elevada concentração e baixo teor de compostos húmicos e polifenólicos. 
Para as análises por TGGE e LH-PCR, foi também necessário optimizar as 
condições experimentais para as amostras em estudo, tendo-se seleccionado os 
“primers” 341F e 534R, que produziram fragmentos amplificados de menores 
dimensões, originando assim perfis com melhor resolução e melhor definição de 
bandas. Foi construído um marcador térmico de referência para os géis TGGE, com 7 
estirpes seleccionadas: Acetobacter aceti, Acinetobacter sp., Aerococcus sp., 
Azospirillum sp., Campylobacter fetus, Lactobacillus brevis e Streptococcus sp. Para as 
análises por LH-PCR, foram seleccionados os “primers” PA marcado com fluorocromo e 
534R não marcado para amplificar as regiões V1+V2+V3 do rDNA 16S. 
Nos biotratamentos dos efluentes de adega, a caracterização dos consórcios 
microbianos envolvidos, através da identificação dos microrganismos isolados em meio 
de cultura por um sistema de testes API, revelou a predominância dos géneros Bacillus 
e Pseudomonas. As sequências nucleotídicas das bandas seleccionadas dos perfis 
DGGE afiliaram com os géneros Acetobacter, Actinobacterium, Burkholderia, 
Comamonas, Exiguobacterium, Frateuria, Geobacter, Microbacterium. e 
Novosphingobium. A análise por LH-PCR permitiu distinguir e quantificar a abundância 
relativa de 7 fragmentos (469, 496, 517, 519, 522, 525 e 528 bp) presentes em 
amostras com as taxas de remoção de CQO e de fenóis totais mais elevadas (acima de 
70%). As variações de TRH, temperatura e teor em NO3 foram as principais 
responsáveis por uma parcela considerável das alterações detectadas na composição 
das comunidades ao longo do biotratamento.  
Nos biotratamentos dos efluentes de lagar de azeite, cinco isolados bacterianos 
foram identificados, pelos testes API, no consórcio microbiano ao longo do 
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biotratamento no bioreactor de 25 l e após o “scale-up” para 200 l: Bacillus megaterium, 
Bacillus sphaericus, Brevibacillus brevis, Ewingella americana e Stenotrophomonas 
maltophilia. Os clones obtidos a partir das bandas excisadas dos perfis TGGE afiliaram 
com os géneros Gluconacetobacter, Klebsiella, Lactobacillus, Pseudomonas, Prevotella, 
Ralstonia, Sphingobium, Sphingomonas e Novosphingobium. A análise por LH-PCR 
permitiu distinguir e quantificar a abundância relativa de 9 fragmentos (468, 471, 474, 
496, 499, 521, 524, 555 e 559 bp) que constituem o consórcio microbiano que 
apresenta o desempenho mais elevado (taxas de remoção de CQO entre 67 e 75%). As 
variações de temperatura e de teor em O2 foram as principais responsáveis pelas 
alterações detectadas na composição das comunidades ao longo do biotratamento. 
Os microrganismos comuns aos biotratamentos dos dois tipos de efluentes, 
independentemente da sua predominância relativa, pertencem aos géneros Bacillus, 
Brevibacillus, Burkholderia, Chryseobacterium, Comamonas, Novosphingobium, 
Pseudomonas e Sphingomonas. A caracterização dos consórcios microbianos revelou 
que a maioria das bactérias detectadas pertence a géneros, descritos na literatura, 
como microrganismos que possuem capacidade de degradação de compostos fenólicos 
e/ou capacidade de metabolizar hidrocarbonetos aromáticos policíclicos.  
A diversidade das comunidades foi determinada por DGGE/TGGE e LH-PCR, 
pela comparação do número de bandas detectáveis (DGGE/TGGE) ou picos (LH-PCR) 
e pela proporção da dominância dos picos principais, através da determinação dos 
índices de diversidade. Observou-se que em efluentes de adega, o método mais 
“conveniente”, i.e. o que permitiu obter uma riqueza de espécies maior e portanto mais 
próxima da realidade global do consórcio, foi o LH-PCR, enquanto em efluentes de 
lagar de azeite, verificou-se ter sido o TGGE. Os valores calculados para os índices de 
diversidade e de equitabilidade foram mais elevados com DGGE/TGGE do que com LH-
PCR, em ambos os biotratamentos.  
 A análise comparativa da caracterização microbiana revelou, tal como 
esperado, a necessidade de integrar a informação obtida pelos métodos clássicos e 
pelos métodos moleculares, o que evidencia as limitações inerentes a cada um dos 
conjuntos de métodos quando usados isoladamente. A grande variedade de métodos 
disponível para extracção, detecção e identificação de microrganismos provenientes de 
amostras ambientais, é prova de que a estratégia a adoptar neste tipo de estudo tem de 
ter em consideração as vantagens e desvantagens de cada metodologia, a sua 
aplicabilidade à natureza específica das amostras, o objectivo que se pretende 
alcançar, bem como o orçamento disponível e a rapidez de resposta. 
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5.2. Recomendações para trabalhos futuros 
Apesar de a análise por LH-PCR ser uma das técnicas disponíveis mais 
atractivas pela sua rapidez e reprodutibilidade para a pesquisa preliminar dos sistemas 
microbianos ao longo do espaço e do tempo, sendo uma ferramenta útil na pesquisa da 
dinâmica dos consórcios microbianos em amostras ambientais, esta abordagem não 
possibilita a análise directa das sequências das bandas com interesse, uma vez que 
estas não podem ser excisadas do gel. Assim, a atribuição dos diferentes tamanhos dos 
fragmentos LH-PCR a géneros ou espécies será posteriormente efectuada por previsão, 
in silico, pelo alinhamento das sequências dos “primers” usados em LH-PCR com as 
sequências de rRNA 16S disponíveis em bases de dados e identificar as espécies  
correspondem aos produtos de LH-PCR com dimensão idêntica à obtida. 
Com os métodos utilizados para a caracterização do microbiota ao longo dos 
biotratamentos dos efluentes foi possível determinar com rigor as alterações na 
diversidade dos respectivos consórcios microbianos. A avaliação de capacidades 
funcionais e a consequente atribuição de uma função a uma sub-população(ões) dos 
consórcios, foi inferida por comparação com a informação disponível na literatura, visto 
que nem estes métodos permitem esse tipo de análise, nem esse objectivo estava 
contemplado no âmbito desta tese. Além disso, o desafio colocado pelo facto de a 
grande maioria das espécies bacterianas não serem cultiváveis, em condições 
laboratoriais, permanece por resolver e limita a posterior utilização dos microrganismos 
para, por exemplo, melhorar o desempenho e/ou construir inóculos adaptados a uma 
determinado biotratamento. 
A elucidação de genes funcionais e dos genes transcriptos é a forma mais 
eficiente de entender as capacidades funcionais de uma dada comunidade microbiana 
assim como de se relacionar a expressão de genes sob diferentes cenários ambientais, 
respectivamente. O perfil abrangente dos genes funcionais nas comunidades 
microbianas num determinado ambiente, o metagenoma, poderá ser alcançado com 
uma abordagem metagenómica. Para o fazer, será necessário desenvolver um 
conhecimento base que ligue a totalidade dos intervenientes, incluindo os ‘não 
cultiváveis’, aos processos que ocorrem sob as várias condições e constrições 
ambientais que caracterizam os habitats, ou os ecossistemas em questão. Esta 
abordagem correlaciona a identificação e quantificação de populações e comunidades 
relevantes (i.e. técnicas baseadas em DNA) com a determinação dos intervenientes 
activos (técnicas baseadas em RNA, e.g. mRNA, FISH) e as taxas a que os processos 
estão a ocorrer (técnicas fisiológicas e analíticas). 
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A abordagem metagenómica (Figura 4.1) é baseada no isolamento directo do 
DNA total em amostras ambientais, construção de bibliotecas e amplificação de genes 
rRNA 16S e genes funcionais para estudar a diversidade total, fisiologia, ecologia e 
filogenia de bactérias, incluindo as que não são ainda cultiváveis in vitro. Também 
permite cruzar comparações entre comunidades diferentes, monitorizar as alterações ao 
longo do tempo resultantes das variações nos parâmetros ambientais e avaliar os 














Figura 5.1 – Representação esquemática para a construção e 
pesquisa de bibliotecas metagenómicas ambientais (adaptado de 
Pontes et al., 2007). 
 
A construção de bibliotecas metagenómicas a partir de amostras provenientes 
de biotratamentos de efluentes de adega e de lagar de azeite é uma promissora 
oportunidade para estudar novos aspectos de actividades microbiológicas nestes 
consórcios muito complexos, bem como identificar novas espécies, genes e/ou 
metabolitos, que através dos métodos clássicos dependentes de cultura e mesmo de 
alguns métodos moleculares, têm recorrentemente iludido uma investigação mais 
completa e que melhor garanta, o utópico mas desafiante, conhecimento global de um 
determinado ecossistema.  
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